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Avant-propos
Ce travail de recherche a été réalisé au sein de l’École Doctorale Normandie de
Biologie Intégrative, Santé et Environnement (EDNBISE 497), dans le laboratoire de
Biologie des Mollusques marins et des Écosystèmes Associés (CNRS INEE FRE 3484
BioMEA) de l’Université de Caen.
Cette thèse s’inscrit dans le cadre du projet INTERREG IV-A CHRONEXPO. Elle a
été cofinancée par les Fonds Européens de Développement Régional (FEDER bourse
4059) et par la région Basse-Normandie.
Le projet CHRONEXPO a été piloté par le docteur Bruno Fiévet de L’Institut de
Radioprotection et de Sureté Nucléaire (IRSN) et a regroupé cinq partenaires anglais et
français : University of Plymouth, University of Porsmouth, Centre for Environment,
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1.1 Contexte et présentation du projet CHRONEXPO
1.1.1 Contexte général
La prise de conscience de l’impact potentiel des polluants sur l’environnement a
donné naissance à l’écotoxicologie dans les années 1970. Cette discipline, à l’interface
de la toxicologie et de l’écologie, vise à étudier l’effet des contaminants sur l’ensemble
des êtres vivants. Depuis la révolution industrielle, le nombre de produits chimiques
(produits manufacturés par l’homme) est en constante augmentation. Ainsi en juin
2013, le nombre de produits chimiques différents recensés dans la base de données
CAS (Chemical Abstract Service) dépassait les 73 000 000 (Chemical Abstract Service,
2013).
Les environnements côtiers, estuariens et marins sont particulièrement soumis à la
pression des activités humaines. De nos jours, les Nations Unies estiment que 80%
de la population mondiale vit dans une bande littorale de 100 kilomètres de large et
huit des dix plus grandes agglomérations mondiales y sont localisées (Tokyo, New
York, Séoul, São Paulo, Los Angeles, Djakarta, Le Caire et Bombay) (Olivier, 2008). Les
fortes densités de population peuvent participer à la libération directe dans le milieu
marin de macro-déchets. En dépit de la présence de STations d’EPurations (STEPs),
de nombreux contaminants émergents, directement liés aux activités humaines, sont
retrouvés dans les eaux de surface : résidus pharmaceutiques, xéno-oestrogènes, pro-
duits cosmétiques... Bien qu’une amélioration globale de la qualité de traitement des
STEPs soit observée depuis les années 1990, il arrive encore que leurs capacités soient
dépassées lors des périodes estivales, participant ainsi à la libération de polluants dans
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l’environnement. En plus des fortes densités de population, la bande côtière accueille
également de nombreux complexes industrialo-portuaires qui peuvent libérer divers
polluants tels que les métaux, Poly-Chloro-Biphenyls (PCBs), Hydrocarbures Aroma-
tiques Polycycliques (HAPs), radionucléides... Si aujourd’hui 20% de la pollution du
milieu marin a pour origine les activités en mer, le Programme des Nations Unies pour
l’environnement estime que 80% de ces pollutions proviennent des apports telluriques
via les fleuves ou par ruissellement et déversement à partir des zones côtière (Colas,
2011). Le problème de la qualité des eaux côtières et marines est donc majoritairement
lié aux activités humaines bien en amont des zones littorales. Par exemple, les pesti-
cides utilisés en agriculture sont d’abord retrouvés dans les réseaux hydrographiques
via le ruissellement ou le lessivage des sols pour devenir finalement des contaminants
des zones littorales (Buisson et al., 2008; Burgeot et al., 2008).
La mer de la Manche (English Channel) borde l’océan Atlantique et s’ouvre au Nord
sur la mer du Nord. Sa largeur varie entre 180 km dans la partie située la plus à l’ouest
et 34 km au niveau du détroit du Pas-de-Calais et sa profondeur ne dépasse pas 120
mètres. C’est l’une des zones maritimes les plus fréquentées du monde et plus de 20%
du trafic mondial y transite chaque année.
Du côté du Royaume-Uni, le Channel reçoit l’apport de nombreux cours d’eau dont
les plus importants sont : la Tamar, l’Exe, l’Avon et l’Arun. La contamination des zones
côtières par les apports terrigènes est effective et les études font état de la pollution par
des composés organochlorés tel que les PCBs, les dioxines ou les furanes (Fox et al.,
2001; Danis et al., 2006), par des métaux (Statham et al., 1999) ou encore par des pesti-
cides (Fox et al., 2001).
Du côté français, la Manche reçoit les eaux des bassins de la Somme, ainsi que celles
des fleuves côtiers de Normandie (Orne), de Bretagne septentrionale (Rance) mais un
des apports les plus importants en eau douce provient de la Seine. Le bassin versant
de la Seine s’étend sur une surface de plus de 79 000 km2 (≈ 14% du territoire fran-
çais) et concentre 16 millions d’habitants (26% de la population française) (Guézennec
et al., 1999). Ce territoire regroupe, selon les estimations, de 30 à 40% des activités éco-
nomiques et agricoles de la France dont 50% du trafic fluvial et 33% des activités de
raffinage (Guézennec et al., 1999; Cachot et al., 2006; Meybeck et al., 2007). La Seine et
son estuaire font partie des masses d’eau les plus polluées de la planète et, de part
les activités précédemment évoquées, elles ont reçu depuis de nombreuses années des
apports variés et importants en micro-polluants. Ainsi diverses études font état de
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la contamination par les HAPs (Fernandes et al., 1997; Carpentier et al., 2002; Cachot
et al., 2006; Motelay-Massei et al., 2007), les PCBs (Chevreuil et al., 1995, 1996; Carpen-
tier et al., 2002; Meybeck et al., 2007), les métaux (Chevreuil et al., 1995, 1996; Grosbois
et al., 2006; Meybeck et al., 2007) ou encore les pesticides (Chevreuil et al., 1995, 1996;
Bouland et al., 2010). D’autres types de pollutions moins "classiques" sont aussi à consi-
dérer en Manche ; par exemple, l’industrie nucléaire participe au rejet de très faibles
concentrations en radionucléides dans l’environnement (Farcy, 2006). Par ailleurs, les
résidus pharmaceutiques constituent une classe de polluants émergents qui peuvent
être retrouvés dans l’estuaire de la Seine à des teneurs de plusieurs centaines de nano-
grammes (Budzinski et Forget-Leray, 2008).
L’effet des différents contaminants sur les environnements de la Manche a été parti-
culièrement étudié depuis le lancement du programme Seine Aval en 1995 et de nom-
breuses recherches ont été réalisées in situ et ex situ (Guézennec et al., 1999). Les conta-
minations auxquelles peuvent être soumis les organismes de la Manche diffèrent au
niveau du type et du mode d’action. Ainsi, si ces organismes peuvent être soumis à
des pollutions de type aigüe (accidents, pics de pollution), l’effet des contaminations
chroniques est beaucoup moins étudié et beaucoup plus difficile à appréhender (coût
des expérimentations, nécessité de disposer d’avoir des biomarqueurs sensibles...). Le
manque de données relatives à la contamination chronique a motivé le lancement du
projet Européen CHRONEXPO.
1.1.2 Présentation du projet CHRONEXPO
Le projet CHRONEXPO (CHRONic EXPOsure)(2010-2014) est soutenu par le pro-
gramme INTERREG IVA trans-Manche. Ce projet est piloté par le docteur Bruno Fiévet
de l’Institut de Radioprotection et de Sûreté Nucléaire (IRSN) de Cherbourg-Octeville.
Ce projet a pour but "d’étudier les conséquences de l’exposition chronique des espèces ma-
rines aux polluants générés par l’homme". CHRONEXPO regroupe plusieurs équipes de
scientifiques en France et au Royaume-Uni : Université de Plymouth, Center for En-
vironment Fisheries and Aquaculture Science (CEFAS) de Weymouth, Université de
Portsmouth, Université de Caen et IRSN de Cherbourg. Ces équipes de recherche étu-
dient différentes espèces animales présentant un intérêt économique : la seiche, Sepia
officinalis ; l’ormeau, Haliotis tuberculata ; la moule, Mytilus ssp. ; l’huître creuse, Crassos-
trea gigas et le polychète, Alitta virens. Ces organismes sont exposés à différents types
de polluants tels que les métaux lourds, les radionucléides et les pesticides. Les effets
de ces contaminants sont étudiés à différents niveaux d’organisation du vivant, depuis
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l’individu jusqu’à l’échelle moléculaire. Les modèles et les contaminants étudiés par
l’ensemble des partenaires du projet CHRONEXPO sont résumés dans la figure 1.1.




1.2 Modèles d’étude : l’ormeau,Haliotis tuberculata et l’huître creuse,
Crassostrea gigas
Les mollusques font partie du règne des Métazoaires et du sous-règne des Euméta-
zoaires. Ceux sont des Triploblastiques, Bilatéraliens, Protostomiens et Lophotrocho-
zoaires qui se caractérisent par un stade larvaire de type trochophore. Avec de 50 000
à 120 000 espèces selon les estimations, l’embranchement des mollusques (Mollusca)
est le deuxième plus important parmi les Eumétazoaires après celui des arthropodes.
Huit classes différentes composent cet embranchement, avec notamment celle des gas-
téropodes (Gastropoda) composée de 75 000 espèces, et celle des bivalves (Bivalvia)
formée de 9200 espèces (Figure 1.2).
FIGURE 1.2 – Classification des mollusques. D’après Lecointre et Le Guyader (2006).
1.2.1 L’ormeau Haliotis tuberculata
Classification
L’ormeau Haliotis tuberculata appartient au sous-ordre des prosobranches (branchies
situées en avant du cœur) ; sa position systématique est résumée dans le tableau 1.1
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Ordre Archeogastropoda (Thiele, 1925)
Super-Famille Haliotidea (Rafinesque, 1815)
Famille Haliotidae (Rafinesque, 1815)
Genre Haliotis (Linné, 1758)
Espèce tuberculata (Linné, 1758)
Répartition géographique
L’espèce Haliotis tuberculata est présente uniquement en Europe et en Afrique du
nord. Elle se répartit du Sénégal à l’Irlande et est recensée sur l’ensemble du bassin
Méditerranéen (variété lamelossa) (Le Petit, 2009).
Mode de vie
L’ormeau Haliotis tuberculata est une espèce de gastéropode lucifuge vivant dans les
anfractuosités des rochers de la zone infralittorale jusqu’à une profondeur de 13 mètres
(Clavier et Richard, 1986; Hayward et Ryland, 1995). Ces animaux sont des brouteurs
qui, à l’âge adulte, se nourrissent de macroalgues brunes, rouges ou vertes grâce à leur
radula que l’on qualifie de rhipidoglosse chez H.tuberculata (dents nombreuses mais
abscence de soies). Les phases les plus jeunes se nourrissent de diatomées et d’algues
microscopiques qui sont fixées sur le substrat tandis que les juvéniles consomment des
algues encroûtantes (ex : Lithothamnium ssp.).
Anatomie
La coquille de l’ormeau est constituée de deux couches différentes : la couche in-
terne est nacrée et composée de tablettes aragonitiques alors que la couche externe est
composée de prismes de calcite (Fleury et al., 2008). La coquille est perforée d’une sé-
rie de 4 à 5 pores par lesquels sort l’eau qui a circulé dans la cavité palléale afin de
permettre l’oxygénation (Bevelander, 1988). Le corps de l’ormeau est constitué de tis-
sus mous et tous les organes s’organisent autour de la cavité palléale. L’anatomie de
l’ormeau est détaillée dans la figure 1.3 ; la coquille est reliée au reste des tissus par un
muscle columellaire tandis que le pied (sole pédieuse) permet à l’animal de se fixer au
support.
Le système nerveux est considéré comme primitif avec la présence de ganglions très
peu différenciés. L’appareil circulatoire est composé d’un cœur à deux oreillettes et
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un ventricule entourés d’un péricarde, d’un réseaux d’artères et de veines sur le tra-
jet desquelles on retrouve les deux reins (caractère primitif) et les branchies qui vont
permettre d’épurer puis d’oxygéner l’hémolymphe. Le système digestif est constitué
d’une cavité buccale en arrière de laquelle se trouve le bulbe radulaire. Celui-ci dé-
bouche postérieurement sur l’œsophage qui se poursuit jusqu’à l’estomac dans lequel
se situent deux conduits provenant des deux lobes de la glande digestive. Entre l’es-
tomac et l’anus, l’intestin forme de nombreuses anses avant de se transformer en un
rectum en traversant le cœur.
FIGURE 1.3 – Schéma de la face dorsale d’Haliotis tuberculata sans la coquille. D’après Le Petit (2009).
Reproduction et développement
Chez H. tuberculata, la fécondation est externe et s’effectue en pleine mer. Bien qu’il
n’existe pas de caractères morphologiques externes pour les différencier, les sexes sont
séparés (espèce dioïque). Cependant, certains cas rares d’hermaphrodisme juvénile
successif (jusqu’à la 3eannée) ont été rapportés (Le Petit, 2009). La maturité sexuelle
est atteinte à l’âge de 2 ans pour les mâles et au cours de la 3eannée pour les femelles.
L’évolution des différents stades larvaires est détaillée dans la figure 1.4. Après fécon-
dation en pleine mer, l’embryon se divise rapidement et atteint le stade morula (2h50
Post Fécondation : PF). L’embryon évolue ensuite en larve trochophore (4h40-4h50 PF)
qui éclot à 6h PF. A 11h PF, la larve trochophore se transforme en larve véligère chez la-
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quelle apparait la coquille. La larve véligère tombe et se fixe au fond entre 43 et 46h PF
(stade benthique). Après une quinzaine de jours, les individus sont considérés comme
étant des juvéniles.
FIGURE 1.4 – Développement de l’ormeau Haliotis tuberculata. 1 : oeuf ; 2 : stade morula ; 3 : larve tro-
chophore ; 4 : larve véligère après éclosion ; 5 : larve véligère à la fin du stade planctonique ; 6-7 : larve
benthique ; 8 : juvénile
1.2.2 L’huître creuse Crassostrea gigas
L’huître creuse Crassostrea gigas (Thunberg, 1793) appartient à l’ordre des Filibranches
(présence de mésobranchies)(Tableau 1.2).




Ordre Filibranchia (Woodward, 1892)
Super-Famille Ostreoidea (Rafinesque, 1815)
Famille Ostreidae (Rafinesque, 1815)
Genre Crassostrea (Sacco, 1897)
Espèce gigas (Thunberg, 1793)
Répartition géographique
Originaire du Pacifique, l’huître creuse Crassostrea gigas est présente en Europe, de
l’Irlande jusque dans le bassin Méditerranéen. Elle a été introduite en France à par-
tir de la fin des années 1960 (géniteurs originaires du Canada et naissain provenant
du Japon) afin de remplacer l’huître Portugaise, Crassostrea angulata, dont les stocks
s’étaient effondrés suite à deux maladies d’origine virale (Renault, 2006). Différentes
caractéristiques telles que sa faculté de vivre en milieux saumâtres (euryhalinité) et,
de manière plus générale, son euryècie, sa fécondité importante ainsi que le relatif
manque "d’ennemis naturels" ont fait de C. gigas une espèce invasive dans certaines





Les huîtres sont des animaux sessiles qui se répartissent dans toute la zone interti-
dale et subtitale, à partir des zones découvertes aux faibles coefficients (40). Les adultes
vivent fixés sur des substrats durs tels que les rochers, des débris ou d’autres coquilles.
Ce sont des filtreurs microphages se nourrissant principalement de tripton, bactéries,
phytoplancton et phytobenthos remis en suspension. Leur taux de filtration sont élevés
et peuvent atteindre 7,8 à 10,23 L h-1 (Hamon et Tournier, 1984).
Anatomie
La masse viscérale des huîtres est entourée d’un manteau possédant plusieurs fonc-
tions (sécrétion de la coquille, fonctions sensorielles . . . ) puis d’une coquille consti-
tuée de deux valves inégales. La coquille de l’huître creuse se compose uniquement de
calcite et comporte trois couches distinctes : le myostracum (couche prismatique), la
couche foliée et du côté le plus interne, la couche crayeuse (Lartaud et al., 2006).
La masse viscérale est notamment constituée de deux paires de branchies, du muscle
adducteur et de quatre palpes labiaux qui entourent la bouche (Figure 1.5). Le sys-
tème digestif des huîtres est composé d’une bouche prolongée par un œsophage court,
d’un estomac entièrement entouré par la glande digestive tubulaire, d’un intestin et
d’un rectum aboutissant à l’anus. Au niveau de l’estomac se trouve un cæcum conte-
nant un stylet cristallin qui participe à la digestion en libérant différentes enzymes. Le
système circulatoire des huîtres est semi-ouvert (ou lacunaire) et la collecte de l’hémo-
lymphe s’effectue par des sinus veineux. Le cœur, enfermé dans la cavité péricardique,
est formé de deux oreillettes et d’un ventricule. L’hémolymphe est propulsée à partir
du ventricule dans les aortes postérieure et antérieure puis dans les artères et artérioles
et enfin dans les lacunes qui s’infiltrent dans les organes. Le système nerveux, symé-
trique selon le plan sagittal, est composé antérieurement de trois paires de ganglions :
les ganglions cérébroïdes, pleuraux et pédieux et, postérieurement, des ganglions in-
testinaux et viscéraux. Le système excréteur est formé d’une paire de reins (métané-
phridies) situés sous le manteau et qui débouchent dans la cavité péricardique par
l’intermédiaire d’un entonnoir cilié. La gonade est constituée de tubules qui se déve-
loppent dans l’aire gonadique localisée entre la glande digestive et le manteau. Dans




FIGURE 1.5 – Schéma de l’anatomie de l’huître creuse C.gigas. D’après Howard et Smith (1983).
Reproduction et développement
Les huîtres sont des animaux qui présentent le plus souvent un hermaphrodisme
successif à tendance protandrique (Buroker, 1983). En effet, les animaux sont généra-
lement des mâles lors de leur première reproduction et le sexe des individus peut ou
non changer d’un cycle de reproduction à l’autre. Il existe cependant un faible pour-
centage (0.23% – 2.95%) d’individus possédant simultanément des gamètes mâles et
femelles (Steele et Mulcahy, 1999). Le cycle de reproduction de C. gigas est caractérisé
par 5 phases suivant un rythme saisonnier. La première phase dite de "repos sexuel"
a lieu en Normandie en automne-hiver mais peut être très peu marquée, voire quasi-
inexistante en Baie des Veys (Costil et al., 2005). Lors de la 2e phase, la gamétogenèse
reprend à partir des cellules germinales (mitoses goniales) à une période où le tissu
de réserve (stockage du glycogène) est bien développé (Berthelin et al., 2000). La ga-
métogenèse est particulièrement active au printemps lorsque les conditions environ-
nementales sont favorables et cette 3e phase aboutit à la maturité sexuelle des huîtres
qui présentent alors un aspect laiteux (4e phase). En France, la ponte (5e phase) a lieu
de la fin du printemps à l’été en allant du sud vers le nord ; en Baie des Veys, elle
est généralement atteinte en août. Dans ce bassin ostréicole, la fécondité d’huîtres de
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FIGURE 1.6 – Cycle biologique de l’huître creuse, Crassostrea gigas. 1. Fécondation : ovocytes en présence
de spermatozoïdes. 2. Embryon au stade morula (2-3 heures). 3. Larves D (24 heures). 4. Larves véligères
(14 jours). 5. Larve pédivéligère (18 jours). 6. Naissain post-fixation (1 mois). 7. Naissain (2 mois). 8.
Naissain (6 mois). 9. Adulte (10 mois). 10. Géniteur mature (10 mois). (Remarque : l’âge indiqué pour les
photos 7 à 10 est représentatif d’huîtres élevées en nurserie et en claire ostréicole). D’après Dégremont
(2003).
demi-élevage et commercialisables a été estimée à, respectivement, 135 et 146 millions
d’œufs (Royer et al., 2008). La ponte intervient en réponse à des stimuli environne-
mentaux tels qu’une augmentation de température ou un bloom phytoplanctonique.
En Baie des Veys, la ponte est souvent partielle et peut se prolonger pendant toute la
période estivale (Costil et al., 2005). Les gamètes résiduels, non émis pendant période
de la ponte, sont résorbés par cytolyse puis phagocytés par les hémocytes pendant
l’automne.
La fécondation est externe avec la libération des spermatozoïdes et des ovocytes
dans le milieu. Vingt-quatre heures après la fécondation, la larve trochophore se dif-
férencie en larve véligère (ou larve D) qui possède une coquille (prodissoconque) et
dont le vélum assure les fonctions de nutrition et de locomotion (Figure 1.6). Après
une vingtaine de jours de vie pélagique, la larve s’est progressivement transformée en
larve pédivéligère qui possède un pied lui permettant de se fixer au substrat. Une fois
fixée, la larve se métamorphose avec la résorption du pied et du vélum et le développe-
ment du muscle et des branchies (Baker et Mann, 1994). Après métamorphose l’huître
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est qualifiée de naissain (Figure 1.6).
1.3 La conchyliculture
1.3.1 L’aquaculture mondiale
Les produits de la pêche font partie des denrées alimentaires de base les plus échan-
gées au monde (FAO, 2013). Si les pêches de capture restent aujourd’hui stables, la pro-
duction de l’aquaculture est en perpétuelle augmentation (Figure 1.7). En 2010, l’aqua-
culture mondiale représentait une production totale de 59,9 millions de tonnes avec un
total de 18,1 millions de tonnes pour l’aquaculture en eau de mer (Figure 1.7) (FAO,
2013). Le principal producteur de produits aquacoles est le continent asiatique avec
une production de 89% des ressources mondiales (53,3 millions de tonnes), suivi du
continent Américain (4,30% : 2,6 millions de tonnes) et de l’Europe (4,20% : 2,5 mil-
lions de tonnes). En Europe, les 3 principaux producteurs de ressources aquacoles sont
la Norvège (39,95% : 1 008 010 tonnes), l’Espagne (10% : 252 351 tonnes) et la France
(8,89% : 224 400 tonnes) (FAO, 2013).
Les espèces cultivées en eau de mer sont principalement constituées de mollusques
puisque ceux-ci représentent plus 75,5% de la production totale avec 13,9 millions de
tonnes. Le reste de la production est composée de poissons (18,7%), de crustacés (3,8%)
et d’autres animaux marins (2,1%) (FAO, 2013).






Bien qu’il existe une centaine d’espèces d’ormeaux dans le monde, seulement une
dizaine d’entre elles sont consommées. Les données de pêches font état d’une baisse
des captures dans le monde entre 1970 (environ 20 000 tonnes) et 2008 (8650 tonnes).
Néanmoins, pendant la même période, la production d’ormeaux d’élevage est pas-
sée d’une proportion quasiment négligeable à plus de 30 760 tonnes (Cook et Gordon,
2010). L’élevage d’ormeaux connait même une croissance exponentielle puisqu’en 2013
la production globale dépasse les 85 000 tonnes (Fishtech, 2013).
En France, les ormeaux Haliotis tuberculata sont des animaux qui sont traditionnelle-
ment pêchés (par les amateurs ou par les professionnels détenteurs d’une licence). De
plus, depuis plusieurs années, une activité d’aquaculture s’est développée et une di-
zaine de tonnes sont produites annuellement (Travers, 2008).
Mortalités halioticoles
Que ce soit dans le milieu naturel ou en élevage, les ormeaux H. tuberculata pré-
sentent des épisodes de mortalités massives depuis la fin des années 1990. Ces morta-
lités ont été associées à une bactérie du genre Vibrio (Vibrio harveyi) et semblent impli-
quer des interactions au niveau de l’hôte, du pathogène et de l’environnement (Travers,
2008). Ainsi, Travers et ses collaborateurs (2009) ont montré que les mortalités appa-
raissent avec une température de l’eau supérieure à 17˚C et que les animaux sont tout
particulièrement sensibles lors des périodes de reproduction.
1.3.3 L’ostréiculture
Données de production et méthodes d’élevage
La production d’huîtres creuses dans le monde a connu une forte augmentation
entre les années 1950 (149 163 tonnes) et 1988 (765 821 tonnes) ; elle s’est ensuite stabili-
sée entre les années 1990 et 2010 (661 500 tonnes) (FAO, 2013). En France, la production
conchylicole est largement dominée par l’huître creuse C. gigas qui fluctuait entre 125
000 et 140 000 tonnes jusqu’à la première décade des années 2000 (CNC, 2010). Selon
les dernières données disponibles (2010-2011), la production de C. gigas est de 82 800
tonnes, soit 51% de la production totale des bivalves (158 000 tonnes) (CNC, 2010) (Fi-
gure 1.8). Les sites d’élevage d’huîtres creuses se répartissent sur l’ensemble des côtes
françaises avec cependant des contributions inégales à la production ostréicole. Ainsi,
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les régions Poitou-Charentes et Bretagne Nord représentent respectivement 24,2% et
22,9% de la production ostréicole totale (20 000 et 19 000 tonnes) ; la région Normandie
contribue à 19,6% du total (16 200 tonnes) et le reste se répartit entre la Méditerranée
(étang de Thau)(7600 tonnes), les régions Arcachon-Aquitaine et Pays de la Loire (7000
tonnes chacune) ainsi que la Bretagne Sud (6000 tonnes) (CNC, 2010) (Figure 1.8).
FIGURE 1.8 – Production conchylicole en France pour l’année 2010 et détail des régions productrices
d’huîtres creuses Crassostrea gigas
La culture de l’huître se pratique en milieu ouvert, in natura, ce qui permet aux bi-
valves de se nourrir en filtrant d’importantes masses d’eau. Le cycle de production se
fait soit à partir de naissains d’écloserie, soit à partir de naissains captés dans le mi-
lieu naturel (Figure 1.9). Dans ce dernier cas, le naissain fixé est détroqué (décroché du
support de captage) au bout de 8 à 12 mois avant de passer à la phase de grossisse-
ment (Costil, 2010). Le naissain d’écloserie passe par la phase de micronurserie, puis
de nurserie avant d’être vendu aux ostréiculteurs. L’huître adulte peut être cultivée
selon trois types de méthodes : à plat (Marennes-Oléron) ; en eau profonde fixées sur
des cordes amarrées à des systèmes flottants (Quiberon, étang de Thau) ; ou encore en
zone intertidale, dans des poches en surélévation (Baie des Veys, Marennes-Oléron...)
( Figure 1.9) (FAO, 2010).
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FIGURE 1.9 – Cycle et méthodes d’élevages de l’huître creuse Crassostrea gigas. D’après FAO (2010).
Mortalités ostréicoles
Si aujourd’hui c’est l’huître creuse C. gigas qui domine la production française, his-
toriquement, d’autres espèces ont d’abord été cultivées. En effet, certaines preuves at-
testent de la culture de l’huître plate (Ostrea edulis) dès l’Antiquité. Cependant, dès
les années 1750, des arrêtés ont été pris afin d’endiguer la surexploitation d’O. edu-
lis. Suite à l’apparition de protozoaires parasites tels que Martelia refringens dans les
années 1920 (Grizel et al., 1974) et Bonamia ostrea dans les années 1970 et 1980 (Pichot
et al., 1980) responsables d’épizooties, les stocks d’O. edulis ont chuté de 15 000 à moins
de 2000 tonnes. Afin de pallier à l’effondrement de ces stocks, l’huître Crassostrea angu-
lata a été importée du Portugal à partir des années 1860. Après être devenue l’espèce
dominante sur le littoral français, elle a été aussi victime de plusieurs épisodes de mor-
talités massives qui ont été associés à deux maladies différentes. La première vague
de mortalités a eu lieu à partir de 1966 et a été attribuée à une maladie provoquée
des Iridoviridae induisant des nécroses au niveau des palpes labiaux et des branchies
(Comps, 1970). Une deuxième vague de mortalités observée à partir des années 1970 a
mis en cause la "maladie hémocytaire" impliquant un autre iridovirus (Renault, 2006).
Suite à l’effondrement des stocks d’O. edulis puis de C. angulata, des huîtres creuses
Crassostrea gigas furent massivement importées depuis le Japon (stocks de naissain) et
la Colombie Britannique (adultes). Ainsi en 2010, la production française était compo-
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sée à plus de 98% par C. gigas (CNC, 2010). Cependant, depuis les années 1980, les
exploitations ostréicoles françaises sont confrontées à des épisodes de mortalités mas-
sives des cheptels de C. gigas en période estivale. Ces mortalités sporadiques semblent
avoir des causes multiples. En effet, le programme pluridisciplinaire MOREST (MOR-
talité ESTivale) achevé en 2005 a montré qu’elles étaient, comme pour l’ormeau, le
résultat de l’interaction de trois compartiments : l’environnement, l’hôte et les agents
pathogènes (Samain et al., 2007). D’un point de vue environnemental, une tempéra-
ture de l’eau élevée (supérieure à 19˚C) ainsi que la proximité des huîtres par rap-
port au sédiment semblent être des facteurs importants de mortalité (Soletchnik et al.,
2007; Moullac et al., 2007). De même, les mortalités apparaissent très fortement liées à
l’état physiologique des huîtres en périodes printanière et estivale quand les animaux
sont en phase de gamétogénèse active ou lorsqu’ils ont acquis la maturité sexuelle et
sont prêts à pondre (Samain et al., 2007). En effet, la gamétogénèse est particulièrement
coûteuse en énergie (Royer et al., 2008), cette dépense pouvant se faire au dépend de
l’énergie allouée aux mécanismes de défense (Lambert et al., 2007). D’autre part, les
huîtres pleinement matures présentent un métabolisme très élevé à une période (été)
pendant laquelle les ressources trophiques sont limitées (Enríquez-díaz, 2004). Les dé-
ficits énergétiques liés à la reproduction ne permettraient pas aux huîtres de résister si
elles étaient soumises à un stress quelconque. Lorsque les huîtres sont physiologique-
ment fragiles, leur manipulation (retournement des poches) ou la présence d’agents
infectieux (Herpes virus de type 1 ou bactéries Vibrio splendidus et V. aesturianus) par
exemple, peuvent constituer un stress susceptible d’engendrer des mortalités. Enfin,
dans le contexte des mortalités ostréicoles, la présence dans l’environnement de sub-
stances xénobiotiques pourrait être un facteur aggravant. Ceci est suggéré par le fait
que les mortalités apparaissent souvent corrélées à la pluviosité sur les bassins versants
des fleuves côtiers (Ropert et al., 2008). Impactées par les xénobiotiques, les huîtres phy-
siologiquement fragilisées seraient moins efficaces pour mettre en œuvre les processus
de détoxication. Par ailleurs, à partir de 2008, des mortalités massives des stades les
plus jeunes (naissain de 1ère année d’élevage et huîtres de 2ème année d’élevage) ont été
observées dans les exploitations ostréicoles françaises et incriminent une variante du




1.4 Aspects réglementaires et synthèse sur la contamination des mi-
lieux aquatiques
1.4.1 Aspects réglementaires : Convention OsPar, DCE, DCSMM, REACH, régle-
mentation sur les pesticides
Les environnements côtiers sont des zones à fort intérêt économique, notamment
pour la conchyliculture et la pêche. La protection de la qualité de ces zones est devenue
un enjeu majeur au niveau européen et différents outils réglementaires ont été mis en
place. Par exemple, la convention OsPar (Oslo-Paris) entrée en vigueur en 1998 après
son adoption par 15 pays et par l’Union Européenne (UE) a pour but, dans la zone de
l’Atlantique Nord-Est, de :
– "prévenir et supprimer la pollution provenant de sources telluriques" ;
– "prévenir et supprimer la pollution provenant des opérations d’immersion ou d’incinéra-
tion" ;
– "prévenir et supprimer la pollution provenant de sources offshore" ;
– "évaluer la qualité du milieu marin."
D’autres cadres réglementaires concernant directement ou indirectement les environ-
nements côtiers et marins ont été mis en place au niveau européen. La Directive-Cadre
sur l’Eau (2000/60/CE) (DCE) adoptée le 23 octobre 2000 établit un cadre réglemen-
taire d’une politique sur l’eau au niveau européen. L’objectif pour 2015 est d’atteindre
le "bon état" (chimique et écologique) des masses d’eau de surface et de rivière. Bien
que la DCE concerne aussi les masses d’eau de transition (estuariennes et côtières),
cette partie du territoire entre maintenant dans le champ d’action de la Directive Cadre
Stratégie pour le Milieu Marin (DCSMM). La DCSMM (2008/56/CE) vise à atteindre
ou à maintenir un bon état écologique du milieu marin au plus tard en 2020. Ces ob-
jectifs sont :
– "d’assurer la protection et la conservation et d’éviter la détérioration des écosystèmes ma-
rins" ;
– "de prévenir et d’éliminer progressivement la pollution" ;
– "de maintenir à un niveau qui soit compatible avec la réalisation du bon état écologique,
la pression des activités humaines (pêche, utilisation de services divers. . . ) sur le milieu
marin". (Ifremer, 2013)
En plus des directives et conventions concernant les écosystèmes, l’UE a mis en place
une réglementation concernant les produits chimiques depuis 2007. La réglementation
REACH (2006/1907/CE) (enRegistrement, Evaluation et Autorisation des substances
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CHimiques) adoptée en 2006 a pour objectif entre autres d’assurer un niveau élevé de
protection de la santé humaine et de l’environnement contre les risques que peuvent
poser les produits chimiques (hors biocides, pesticides, produits pharmaceutiques et
cosmétiques qui possèdent leur propre législation). REACH oblige donc les industries
à évaluer et à gérer les risques posés par les produits chimiques, notamment par la réa-
lisation d’études écotoxicologiques utilisant des méthodes d’essais alternatives (tests
in vitro et in silico). La législation européenne spécifique aux pesticides se compose des
textes suivants :
– du règlement 1107/2009 qui concerne la mise sur le marché des produits phyto-
sanitaires. La liste des substances actives autorisées se trouve dans le règlement
d’exécution 540/2011 du 25 mai 2011 et celle des substances Carcinogènes Mu-
tagènes Repro-toxiques (CMR) "préoccupantes",(cancérigènes 1A/1B, mutagènes
1A/1B, toxiques 1A/1B/2), se trouve dans le règlement 1272/2008 ;
– de la directive-cadre 2009/128/CE qui porte sur les plans nationaux d’utilisation
durable des pesticides ;
– du règlement 1185/2009 qui organise le système statistique et les règlement/ di-
rective 2009/127/CE qui contrôlent les machines destinées à l’application des pes-
ticides ;
– du règlement 396/2005 qui définit les limites maximales de résidus des substances
actives autorisées.
1.4.2 Biosurveillance
En France, il existe des réseaux de surveillance de la qualité des eaux côtières qui
possèdent des rôles différents et bien définis. Ainsi, la qualité chimique des eaux litto-
rales est suivie par les différentes Agences de l’Eau et l’IFREMER. La qualité des eaux
et sédiments portuaires en termes de germes fécaux et métaux lourds est évaluée par le
réseau REPOM (Réseau de surveillance de la qualité des Eaux et sédiments des POrts
Maritimes) alors que la qualité microbiologique des eaux de baignade est surveillée
par la DGS (Direction Générale de la Santé). L’analyse des concentrations des produits
chimiques dans le milieu apporte une première réponse quant à la qualité des écosys-
tèmes. Cependant, de par leur mode de vie sessile et leur capacité à accumuler certains
composés, des espèces de mollusques sont utilisées comme matrices bio-intégratrices
dans le cadre de réseaux de surveillance. En effet, les analyses de phycotoxines, de
germes bactériens ou de différents polluants (HAPs, PCBs, métaux, pesticides) dans
les chairs de ces animaux donnent une image globale de la contamination sur la durée
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de vie des organismes. Ces analyses permettent de détecter des épisodes de contami-
nation passés que des analyses physico-chimiques ponctuelles ne seraient pas à même
de détecter. En France, l’IFREMER gère les réseaux REMI (RÉseau de contrôle MIcro-
biologique des zones de production conchylicoles) et REPHY (RÉseau de surveillance
du phytoplancton et des PHYcotoxines) qui ont pour but, respectivement, d’analyser la
présence d’Echerichia coli et d’effectuer un suivi du phytoplancton et des phycotoxines
associées dans les organismes filtreurs des zones de production conchylicole (moules
et huîtres). D’un point de vue plus local, le RHLN (RÉseau Hydrologique Littoral Nor-
mand) s’intéresse à la qualité des masses d’eau littorales et évalue notamment leur
niveau d’eutrophisation (Nedelec et al., 2012).
Depuis 2008, le Réseau d’Observation de la Contamination CHimique du littoral
(ROCCH) a pris la suite du RNO (Réseau National d’Observation de la qualité du mi-
lieu marin) qui avait été mis en place en 1974. Le ROCCH a un objectif de surveillance
chimique des eaux littorales françaises et fournit des données dans les chairs de moules
et d’huîtres sur la contamination en métaux (argent, cadmium, chrome, cuivre, mer-
cure, nickel, plomb, vanadium, zinc), pesticides (DDT + métabolites et lindane), HAPs
et PCBs. La synthèse la plus récente actuellement disponible sur les données RNO re-
latives aux concentrations des molécules pré-citées est retranscrite dans le tableau 1.3.
1.4.3 Contamination des milieux aquatiques estuariens et côtiers
Les milieux aquatiques et particulièrement les zones estuariennes sont des écosys-
tèmes ayant des rôles extrêmement importants d’un point de vue économique et en-
vironnemental (Johnston, 1981). En effet, les écosystèmes estuariens et côtiers sont
utilisés en tant que nourriceries et refuges pour les stades larvaires et juvéniles de
nombreuses espèces de crustacés, de mollusques ou de poissons (Vasconcelos et al.,
2008; Kopp et al., 2013). Cependant, ces écosystèmes complexes peuvent être la cible
de contaminants d’origine anthropique. Comme cela a déjà été évoqué dans la partie
rappelant le contexte de cette thèse, 20% de la pollution du milieu marin provient di-
rectement des activités réalisées en mer : dragages, substances rejetées par les bateaux
et plateformes pétrolières (eaux usées, hydrocarbures, peintures anti-salissures...). 80%
de cette pollution sont d’origine terrigènes et imputables à des activités effectuées bien
en amont des milieux côtiers. Comme le souligne Gagnaire (2005), les polluants terri-
gènes peuvent être véhiculés par l’eau douce par le biais des rivières, du ruissellement
et des nappes phréatiques et sont issus :
– des rejets directs d’eaux usées industrielles ou urbaines ;
21
CHAPITRE 1. INTRODUCTION
– des rejets d’effluents traités provenant de STEPs ;
– des écoulements des réseaux pluviaux.
Enfin, il est à noter que les polluants terrigènes peuvent également être d’origine at-
mosphérique (Marteil, 1974) et provenir de retombées sèches, de molécules dissoutes
ou encore d’éléments particulaires transportés par les pluies.
Le large éventail de molécules de contaminants et le nombre important de zones d’études
à travers le monde rendent très difficile l’établissement d’une liste de la pollution globale à
l’échelle mondiale. Dans ce paragraphe, le parti a été pris de s’intéresser uniquement à la conta-
mination des zones estuariennes et côtières françaises ainsi qu’aux principales classes de conta-
minants. Les études et les données acquises dans le cadre des réseaux de surveillance font réfé-
rence à différentes catégories de contaminants retrouvées dans le milieu marin et qui peuvent
être des métaux, des HAPs, des molécules chlorées (polychlorobiphényles, polychlorodibenzo-
p-dioxines, et polychlorodibenzo-furanes) ainsi que d’autres contaminants dits émergents. Les
pesticides sont les molécules d’intérêt dans cette thèse et ont fait l’objet de relativement peu
d’études dans les milieux estuariens et côtiers ; aussi la section les concernant est élargie au
milieu dulçaquicole et à toutes les régions du monde.
Les métaux
Les métaux sont couramment retrouvés dans le milieu naturel. Ils sont (ou ont été)
utilisés en grandes quantités dans de nombreux secteurs industriels, notamment dans
la confection d’accumulateurs, d’équipements électriques et de pigments pour les pein-
tures (Poëy et Philibert, 2000). Les données du ROCCH montrent que certaines molé-
cules peuvent être retrouvées dans les chairs de mollusques de façon importante (Ta-
bleau 1.3 Figure 1.10). Dans les chairs de C. gigas, les médianes obtenus pour l’argent, le
cuivre et le zinc s’élèvent, respectivement, à 8,71 mg kg-1 ; 190 mg kg-1 et 2310 mg kg-1 de
poids sec (tableau 1.3). Chaque région présente une "spécificité" dans la contamination
par les métaux qui est due principalement au passé industriel de la zone concernée.
Par exemple, les forts écarts par rapport à la médiane nationale observés pour l’argent
en Baie de Seine (Figure 1.10) sont dus aux effluents des industries photographiques
qui l’utilisaient sous forme de nitrate d’argent, les traitements en station d’épuration
n’étant pas toujours efficaces pour débarrasser les eaux de cet élément (ROCCH, 2013).
De même, il est intéressant de noter que bien qu’il soit encore très présent dans les
chairs d’huîtres en Gironde (Figure 1.10) avec des concentrations jusqu’à 60 fois les
niveaux les plus faibles rencontrés en France (ROCCH, 2013), le cadmium est actuelle-
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ment beaucoup moins retrouvé en Baie de Seine par rapport au passé (RNO, 2006). En
plus des valeurs de concentrations en métaux fournies par le ROCCH, plusieurs études
font état de la contamination des zones côtières par les métaux. Du Nord au Sud le long
du littoral français, il est possible de citer Geffard et al. (2002) (Dunkerque, Arès, Bidas-
soa) ; Chevreuil et al. (1995, 1996); Grosbois et al. (2006) et (Meybeck et al., 2007) (Baie
de Seine) ; Monbet (2004, 2006) (Bretagne) ; Baudrimont et al. (2005) (Gironde) et Arleny
et al. (2007) (Golfe de Gascogne).
TABLE 1.3 – Valeurs médianes, maximum et minimum de différents composés retrouvés dans les chairs
de Mytilus spp. et Crassostrea gigas obtenues sur 5 ans (2000-2004). Les valeurs sont exprimées par rapport
au poids sec des animaux. D’après RNO (2006).
Manche-atlantique Manche-atlantique Méditerranée
C.gigas Mytilus spp. Mytilus spp.
Ag (mg kg-1) 8,71 (0,76-99) 0,12 (0,03-7,75) 0,03 (0,01-0,036)
Cd (mg kg-1) 1,75 (0,43-56,3) 0,6 (0,17-3,03) 0,72 (0,2-10,0)
Cr (mg kg-1) 0,87 (0,15-14,1) 1,17 (0,32-9,21) 0,83 (0,12-3,77)
Cu (mg kg-1) 190 (6,72-2208) 6,7 (4,0-23) 6,8 (3,8-67)
Hg (mg kg-1) 0,2 (0,04-0,51) 0,12 (0,03-0,53) 0,12 (0,04-0,68)
Ni (mg kg-1) 1,02 (0,34-4,83) 1,55 (0,45-6,0) 1,48 (0,47-8,41)
Pb (mg kg-1) 1,4 (0,4-6,1) 1,4 (0,4-9,6) 1,8 (0,1-27,7)
V (mg kg-1) 1,17 (0,5-6,02) 1,62 (0,49-5,29) 1,4 (0,43-15,4)
Zn (mg kg-1) 2310 (425-7030) 85 (36-409) 152 (43-357)
DDT (µg kg-1) 7,09 (2,75-30,2) 5,3 (0,63-36,6) 15,1 (1,87-83,2)
Lindane (µg kg-1) 0,82 (0,29-7,12) 0,7 (0,13-4,96) 0,36 (0,1-1,75)
PCB 53 (µg kg-1) 20,7 (4,19-189) 19,4 (0,16-495) 18,7 (1,57-593)
Fluoranthène (µg kg-1) 34,7 (8,0-95,1) 21,4 (4,0-245) 13,2 (2,19-243)
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FIGURE 1.10 – Cartes du littoral français représentant la contamination par les métaux dans les chairs
des moules (rouge) et des huîtres (bleu). A : argent ; B : cadmium ; C : chrome ; D : cuivre ; E : mercure ;
F : nickel ; G : plomb ; H : vanadium ; I : zinc. Pour chaque couple contaminant-coquillage, la médiane
nationale est calculée sur l’ensemble des observations. La médiane est ensuite calculée pour chaque
point et rapportée à la médiane nationale. Les résultats sont répartis en 4 classes : 0 à 2 fois, 2 à 4 fois, 4 à
6 fois, égal ou supérieur à 6 fois la médiane nationale. Sur la carte, chaque classe est associée à une taille
de symbole. D’après ROCCH (2013).
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Hydrocarbures Aromatiques Polycycliques (HAPs)
Les HAPs sont des hydrocarbures formés de cycles benzéniques condensés sous
forme linéaire ou angulaire et dont on dénombre des milliers de congénères. Les HAPs
présents dans l’environnement résultent d’apports liés à différents phénomènes. Ils
peuvent être générés de manière naturelle par les feux de forêts, les éruptions volca-
niques ou les fuites de réserves naturelles de pétrole. Cependant, ils proviennent sur-
tout d’activités humaines telles que la combustion des carburants fossiles ou encore
l’exploitation du pétrole (fuites lors de l’exploitation ou du transport et opérations de
dégazage). Le nombre de sources de HAPs étant très important, la répartition de ces
composés sur le littoral français est très hétérogène. Certains sites du littoral français
que l’on croyait exempts de ce type de pollution se trouvent néanmoins sous l’influence
d’activités (plaisance, pêche) entraînant une contamination importante par ces compo-
sés ou d’une rivière drainant un bassin urbanisé (ROCCH, 2013). Selon les données du
RNO et du ROCCH, la Baie de Seine est particulièrement touchée par cette pollution
puisque les concentrations en fluoranthène retrouvées dans les chairs d’huîtres dé-
passent de plus de 6 fois les valeurs de la médiane nationale (34,7 µg kg-1) (Tableau 1.3)
(ROCCH, 2013; RNO, 2006). Parmi les études concernant les concentrations en HAPs
dans le milieu marin, certaines font état de la contamination de la Méditerranée (Bau-
mard et al., 1998b) ; du Bassin d’Arcachon (Baumard et al., 1998a) ; de la côte aquitaine
(Soclo et al., 2000) et de la Baie de Seine (Fernandes et al., 1997; Carpentier et al., 2002;
Cachot et al., 2006; Motelay-Massei et al., 2007).
Polychlorobiphényles, polychlorodibenzo-p-dioxines, et polychlorodibenzo-furanes
Ces trois familles de composés sont formées de molécules plus ou moins chlo-
rées qui figurent parmi les plus toxiques de la planète. Les PCBs forment une fa-
mille de 209 composés aromatiques organochlorés dérivés du biphényle tandis que les
PolyChloroDibenzo-p-Dioxines (PCDDs) et les PolyChloroDibenzo-Furanes (PCDFs)
sont représentés par 75 et 135 congénères, respectivement. Étant extrêmement stables,
ces composés sont très persistants dans l’environnement et leurs temps de demi-vie
dans l’eau peuvent varier de 1450 ans (PCB 28) à plus de 192 000 ans (octachlorodi-
benzofurane). De plus, ces trois familles de composés sont de part leur nature très hy-
drophobes et bioaccumulables. La plupart du temps, la contamination des milieux par
ces composés est donc appréhendée en analysant les concentrations retrouvées dans
les tissus des animaux. Les données du réseau ROCCH relative à la contamination
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d’huîtres et de moules par le PCB 53 (représentatif de la répartition de l’ensemble des
congénères) montrent des concentrations importantes, notamment dans l’estuaire de
la Seine où la médiane des concentrations est supérieure à 17 fois la médiane nationale
(ROCCH, 2013; RNO, 2006) (Tableau 1.3). De plus, la répartition des PCBs au niveau
du littoral français présente le même profil relatif que celui observé il y a 30 ans, ce qui
montre la très forte rémanence de ces molécules (ROCCH, 2013). Munschy et al. (2010)
ont réalisé une étude sur les concentrations de PCDDs et PCDFs retrouvées dans les
tissus de moules et d’huîtres réparties sur l’ensemble des côtes françaises. Les résultats
montrent une grande similarité avec ce qui est observé pour les PCBs. En effet, les mol-
lusques de la Baie de Seine présentent les plus fortes concentrations au niveau national
avec 86 pg g-1 de poids sec pour la somme des congénères (versus médiane de 49.5 pg
g-1 dans la Manche).
Contaminants émergents
En plus des principales classes de polluants classiquement retrouvées et étudiées
dans les environnements côtiers (métaux, HAPs, PCBs, PCDDs, PCDFs), d’autres conta-
minants dits émergents sont aujourd’hui de plus en plus pris en compte. C’est le cas,
par exemple, des retardateurs de flamme bromés, comme les PolyBromoDiphénylE-
thers (PBDEs) et l’HexaBromoCyclodoDécane (HBCD). Bien que retirés progressive-
ment du marché pour l’horizon 2014, ces différents composés sont retrouvés dans l’en-
vironnement (Munschy et al., 2010). Comme c’est le cas pour d’autres xénobiotiques,
les concentrations en PBDEs les plus importantes sont retrouvées en Baie de Seine (3688
pg g-1 de poids sec vs médiane de la Manche : 1114 pg g-1). Quant aux HBCD, les te-
neurs les plus importantes sont détectées dans des moules (Mytilus ssp) provenant du
Golfe de Saint-Jean-de Luz (2677 pg g-1 de poids sec vs médiane de l’Atlantique : 182
pg g-1) (Munschy et al., 2010).
Les résidus pharmaceutiques ainsi que les produits de soin (cosmétiques, filtres anti-
UV) font l’objet de préoccupations grandissantes. Comparé à la Gironde la Loire et
L’Adour, l’estuaire de la Seine est fortement contaminé par les 7 composés pharma-
ceutiques recherchés : 610 et 380 ng L-1 pour l’ibuprofène et le diclofénac respective-
ment (Budzinski et Forget-Leray, 2008). Munaron et al. (2012) ont montré, pour la pre-
mière fois, la présence de composés pharmaceutiques dans les eaux côtières méditerra-
néennes françaises grâce à l’utilisation d’échantillonneurs passifs de type POCIS (Polar
Organic Chemical Integrative Sampler). Bachelot (2010) et Bachelot et al. (2012) ont me-
suré les concentrations de molécules utilisées dans les filtres anti-UV (crèmes solaires)
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dans la chair de moules Mytilus spp. sur les façades atlantiques et méditerranéennes.
Les résultats ont montré la présence de ces molécules dans les moules provenant de
sites côtiers touristiques, surtout en période estivale.
1.4.4 Cas des pesticides
Définition
Le terme de pesticide sert à désigner toute substance ou préparation utilisée pour
la prévention, le contrôle ou l’élimination d’organismes jugés indésirables. Ce terme
regroupe deux types de produits : les biocides et les Produits PhytoPharmaceutiques
(PPPs) (ou phytosanitaires). Les produits phytopharmaceutiques sont définis par la
directive 91/414/CEE du 15 juillet 1991 comme "les substances actives et les préparations
contenant une ou plusieurs substances actives qui sont présentées sous la forme dans laquelle
elles sont livrées à l’utilisateur et qui sont destinées à :
– protéger les végétaux ou les produits végétaux contre tous les organismes nuisibles ou à
prévenir leur action, pour autant que ces substances ou préparations ne soient pas autre-
ment définies ci après.
– exercer une action sur les processus vitaux des végétaux, pour autant qu’il ne s’agisse pas
de substances nutritives (par exemple, les régulateurs de croissance) ;
– assurer la conservation des produits végétaux, pour autant que ces substances ou pro-
duits ne fassent pas l’objet de dispositions particulières du Conseil ou de la Commission
concernant les agents conservateurs ;
– détruire les végétaux indésirables ;
– détruire les parties de végétaux, freiner ou prévenir une croissance indésirable des végé-
taux."
Les biocides sont définis par la directive du parlement européen et du conseil n˚98/8/CE
du 16 février 1998 concernant la mise sur le marché des produits biocides (JOCE n˚L
123 du 24 avril 1998) comme : "Les substances actives et les préparations contenant une ou
plusieurs substances actives qui sont présentées sous la forme dans laquelle elles sont livrées à
l’utilisateur, qui sont destinées à détruire, repousser ou rendre inoffensifs les organismes nui-
sibles, à en prévenir l’action ou à les combattre de toute autre manière, par une action chimique
ou biologique". Les biocides comprennent notamment les produits antiparasitaires tels
que les insecticides (contre les insectes et autres arthropodes), les molluscicides (contre
les limaces et escargots) ou encore les rodenticides (contre les rongeurs).
Le terme de pesticide sera employé dans la suite de ce mémoire pour décrire les produits phyto-
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pharmaceutiques et les biocides.
Consommation en pesticides
À ce jour, l’Europe est le plus gros consommateur de pesticides dans le monde et la
France fait partie des cinq plus gros consommateurs, producteurs et revendeurs de pes-
ticides avec la Chine, les États-unis, le Brésil et le Japon (Zhang et al., 2011). En Europe,
sur la période 2007-2008, la France est restée le plus gros consommateur de pesticides,
suivie par l’Allemagne, l’Italie, l’Espagne et le Royaume-Uni. Sur cette même période,
le type de pesticides le plus consommé dans le monde parmi les différentes catégories
(insecticides, fongicides/bactéricides, herbicides) est celui des herbicides (Zhang et al.,
2011) et parmi ceux-ci, les herbicides à base de glyphosate sont les plus utilisés (Bay-
lis, 2000; Woodburn, 2000). En France, une baisse de la consommation de pesticides
est observée depuis une dizaine d’années (UIPP, 2012). Ainsi si la consommation était
de plus de 120 000 tonnes en 1999, elle est, selon les dernières données disponibles
(année 2011), de 62 700 tonnes (UIPP, 2012) (Figure 1.11). En 2010, les pesticides les
plus vendus en France étaient les herbicides avec un marché de plus de 768 millions
d’euros suivis des fongicides (674 millions d’euros) alors que les produits divers et les
insecticides représentaient respectivement des marchés de 216 et 141 millions d’euros.




FIGURE 1.12 – A : nombre de pesticides quantifiés en 2011 dans les eaux de surface ; B : concentrations
totales moyennes des pesticides dans les eaux de surface en 2011. D’après Commissariat Général au
Développement Durable (2013).
Pesticides dans les milieux dulçaquicoles
La contamination des eaux de surface par les pesticides est effective ; en 2011, sur
les 550 molécules recherchées par les Agences de l’Eau, 377 ont été décelées au moins
une fois et 93% des points contrôlés (2195 sur 2360 points) présentaient des traces de
contamination par ces substances (Commissariat Général au Développement Durable,
2013) (Figure 1.12). La même année (2011), 70% (3099 occurrences) des stations contrô-
lées montraient des concentrations totales inférieures à 0,5 µg L-1, seulement 0,7% de
celles-ci (17 stations) présentaient des teneurs en pesticides supérieures à 5 µg L-1 et
67,9 % des stations montraient des concentrations comprises entre 0,1 et 5 µg L-1. Les
zones dans lesquelles sont retrouvées ces fortes concentrations correspondent à des ré-
gions céréalières, de maïsiculture ou de viticulture (Nord de la France, Bassin Parisien,
Sud-Ouest). Toujours en 2011, les quinze substances les plus quantifiées appartenaient
essentiellement à la catégorie des herbicides ou à celle des composés de dégradation
(appelés également métabolites) issus d’herbicides (Commissariat Général au Déve-
loppement Durable, 2013). Ainsi, la molécule la plus retrouvée dans les cours d’eau
de France métropolitaine est l’AMPA (Amino Méthyl Phosphonic Acid) qui est le pro-
duit de dégradation du glyphosate (Figure 1.13). L’AMPA est décelé dans plus de 60%
des analyses alors que sa molécule mère, qui occupe la deuxième place du classement,
est retrouvée dans plus d’un tiers des analyses. Ces deux molécules sont de plus en
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FIGURE 1.13 – Classement des molécules les plus quantifiées dans les rivières de France métropolitaine
en 2011. D’après Commissariat Général au Développement Durable (2013).
plus retrouvées dans l’environnement et une augmentation notable de leur détection
et de leur concentration est observée. En effet, les concentrations de glyphosate ont
augmententé de plus de 10% entre 2010 et 2011 sur 48% des stations analysées et celles
d’AMPA ont crû de 10% sur 66% des points d’analyse pendant la même période. En
dépit de leur interdiction, certains composés comme le diuron (interdit depuis 2008),
l’atrazine ou le métolachlore (interdits depuis 2003) sont encore très présents dans les
hydrosystèmes et se classent encore parmi les 15 molécules les plus détectées (Figure
1.13). Beaucoup de pesticides présents dans ce classement sont utilisés pour des usages
agricoles proches : douze molécules parmi les quinze sont des herbicides, certains tels
que le chlortoluron et l’isoproturon sont principalement associés aux grandes cultures
(blé tendre, orge d’hiver) tandis que le métazachlore est utilisé sur le colza. Enfin, le
glyphosate, le propyzamide, la bentazone ou le 2,4D ont des usages plus généralisés
(Commissariat Général au Développement Durable, 2013).
Parallèlement au classement des quinze molécules les plus fréquemment détectées
dans les eaux de surface, des études confirment la présence récurrente du glyphosate
et de son métabolite dans les rivières françaises. Ainsi, Botta et ses collaborateurs (2009)
ont détecté de fortes concentrations en glyphosate et en AMPA après des épisodes de
pluie (concentrations en molécule mère comprises entre 75 et 90 µg L-1) dans un col-
lecteur d’eau pluviale. Ces mêmes auteurs ont estimé que la charge en glyphosate en-
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trant directement dans le réseau hydrographique du bassin versant d’un affluent de la
Seine (rivière Orge) atteignait 1,9 kg année-1 dans les zones agricoles et dépassait 179
kg année-1 dans les zones urbaines, montrant ainsi l’importance des apports en pesti-
cides par les particuliers. En examinant la littérature, il est intéressant de noter que le
classement à l’échelle de la France présente des similitudes avec ce qui peut-être ob-
servé en Europe et dans le monde. Howe et ses collaborateurs (2004) confirment que
le glyphosate et ses formulations commerciales de type Roundup R© sont parmi les plus
utilisés dans le monde. Kolpin et al. (2006) font état de la présence d’AMPA et de gly-
phosate dans des rivières et des effluents traités de stations d’épuration. Dans cette
étude, l’AMPA (maximum de 3,9 µg L-1) était détecté dans 67,5% des échantillons ana-
lysés (40 au total) tandis que le glyphosate (2,2 µg L-1) était présent dans 17,5 % des cas.
Dans une étude menée par Puértolas et ses collaborateurs (2010), les concentrations en
glyphosate retrouvées dans la rivière Llogrebat (Espagne) étaient comprises entre 20
et 60 µg L-1 après une pulvérisation terrestre. De même, ces auteurs rapportent des
pics de concentrations pouvant atteindre 137 µg L-1, trois jours après l’application de
l’herbicide.
Certaines molécules qui ne sont pas citées dans le classement des quinze substances
les plus quantifiées sont cependant retrouvées à des concentrations non négligeables
dans certains cours d’eau. Ainsi, en Normandie, les herbicide de la famille des acides
aryloxy-alcanoïques tels que le mécoprop (MCPP) ou le MCPA font partie du "top 10"
des herbicides les plus utilisés. Les plus fortes valeurs retrouvées en 2006 dans les ri-
vières étaient de 0,084 µg L-1 (mécoprop) et 0,091 µg L-1 (MCPA) (Agence de l’Eau Seine
Normandie, communication personnelle). Comme le montre la littérature, ces molécules
sont souvent détectées dans les hydrosystèmes suisses (Gerecke et al., 2002 : > 0,1 µg
L-1 ; Wittmer et al., 2010 : 1,6 µg L-1 avec des pics atteignant 32 µg L-1). D’autres auteurs
indiquent que les concentrations en mécoprop retrouvées dans les milieux aquatiques
dépendent fortement de la période à laquelle sont faites les analyses et qui peut corres-
pondre ou non à la période d’application de cet herbicide (Loos et al., 2010). Ainsi, les
concentrations maximum de mécoprop détectées dans des hydrosystèmes de la région
de Barcelone se sont révélées plus importantes en avril (0,025 µg L-1) qu’en octobre
(0,007 µg L-1).
Pesticides dans les milieux estuariens et côtiers
Les études faisant état de la contamination des zones côtières et estuariennes par
les pesticides concernent principalement les molécules dites persistantes telles que
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les insecticides organochlorés DDT (Dichlorodiphényltrichloroéthane) et le lindane
(γ-HCH). Bien que faisant l’objet d’une interdiction de vente et d’utilisation depuis
de nombreuses années en France (DDT : 1972 ; lindane : 1998), les concentrations re-
trouvées dans les chairs de moules et d’huîtres demeurent relativement fortes. Ainsi,
d’après les données du ROCCH, la médiane nationale pour le DDT est encore de 7,02
µg kg-1 avec un maximum de 30,02 µg kg-1 dans la chair des huîtres de la façade
Manche-Atlantique (Tableau 1.3) (Figure 1.14). Au niveau de la Manche, seule la Seine
semble drainer encore des quantités significatives de DDT alors que les fortes concen-
trations retrouvées auparavant au niveau de la Gironde, d’Arcachon et du Pays Basque
sont en forte baisse depuis les années 1980 (RNO, 2006). En dépit de fortes baisses en
cours du temps, le bassin méditerranéen est aujourd’hui la zone présentant la plus forte
contamination (Figure 1.14). Les concentrations en lindane ont aussi fortement chuté
depuis l’interdiction de ce composé. Des zones auparavant très contaminées comme
la Charente sont aujourd’hui à peine au dessus de la médiane nationale (0,82 µg kg-1 ;
Tableau 1.3) alors que les côtes bretonnes enregistrent une baisse moins importante
avec des concentrations 4 à 6 fois supérieures à la médiane nationale (Figure 1.14). Les
études réalisées dans différents écosystèmes de la planète ont mis en évidence la forte
persistance de ces deux molécules dans l’environnement. Ainsi, Pandit et ses collabo-
rateurs ont montré (2006) que le DTT et ses congénères (DDE et DDD) étaient retrouvés
à des concentrations de 3,01 à 33,21 ng L-1 dans l’eau de mer de la région de Mumbay
(Inde) alors que le lindane et ses congénères (γ-HCH, β-HCH, δ-HCH) présentaient
des concentrations comprises entre 0,16 ng L-1 et 15,92 ng L-1. De même, l’étude de
Monirith et ses collaborateurs (2003) réalisées dans le cadre du programme "Mussel-
Watch" (équivalent du RNO-ROCCH français) a montré la très forte contamination
par 1) le DDT et ses congénères dans des moules provenant d’environnements côtiers
de Chine, de Hong Kong et du Vietnam et 2) le lindane (et ses congénères) dans des
moules d’Inde et de Chine.
Le nombre d’études relatant la contamination des milieux côtiers par les pesticides
autres que les organochlorés en France reste assez limité. Dans leur rapport publié en
2007, Auby et ses collaborateurs se sont intéressés à la contamination du Bassin d’Ar-
cachon par des insecticides (fipronil et ses métabolites, chlorpyrifos-éthyl et son mé-
tabolite le TCP, chlorfenapyr, bifenthrine, cyperméthrine, perméthrine et lindane) ; des
herbicides (diuron, terbuthylazine et son métabolite le DET, métolachlore, alachlore,
oxadiazon) et un algicide (irgarol). Ces auteurs ont montré que toutes les molécules
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FIGURE 1.14 – Cartes du littoral français représentant la contamination par les pesticides dans les chairs
des moules (rouge) et des huîtres (bleu). A : DDT ; B : lindane. Pour chaque couple contaminant-
coquillage, la médiane nationale est calculée sur l’ensemble des observations. La médiane est ensuite
calculée pour chaque point et rapportée à la médiane nationale. Le résultat est réparti en 4 classes : 0 à 2
fois, 2 à 4 fois, 4 à 6 fois, égal ou supérieur à 6 fois la médiane nationale. Sur la carte, chaque classe est
associée à une taille de symbole. D’après (ROCCH, 2013)
d’insecticides ont été détectées au moins une fois dans les différents compartiments
étudiés (eau de mer, sédiment, chair des huîtres) avec des concentrations maximale de
0,270 µg L-1 pour le bifentrine dans l’eau de mer, de 13 µg kg-1 de poids sec pour le
chlorpyrifos dans les sédiments et de 3 µg kg-1 de poids sec pour la perméthrine dans
la chair des huîtres. Les composés anti-salissures et herbicides ont aussi tous été dé-
tectés dans l’eau de mer et dans la chair des huîtres (mais non dans le sédiment) à des
concentrations maximales de 0,066 µg L-1 (irgarol dans l’eau de mer) et de 1,5 µg kg-1
de poids sec (diuron dans les chairs d’huîtres). Les résultats de Burgeot et al. (2008)
montrent des cumuls de concentrations en pesticides pouvant dépasser 0,5 µg L-1 dans
l’estuaire inférieur de la Seudre en 2003 avec notamment des pics de concentration de
0,4 µg L-1 d’isoproturon ; de 0,1 µg L-1 de glyphosate et de 0,02 µg L-1 de mecoprop.
Dans une étude publiée en 2006, Munaron et ses collaborateurs ont analysé et
modélisé l’apport de pesticides par la Charente au milieu côtier. 22 matières ac-
tives (dont l’atrazine, la simazine, le diuron et l’isoproturon) et 7 métabolites
[DesEthyl- Atrazine (DEA), DesIsopropyl-Atrazine (DIA), DesEthyl-Ter-buthylazine
(DET), DichloroPhenyl-Methyl-Urea (DPMU), DichloroPhenyl-Urea (DPU), Isopropyl-
Phenyl-Methyl-Urea (IPMU), Isopropyl-Phenyl-Urea (IPU)] ont été recherchés. Les au-
teurs mettent en évidence des pics de concentrations, particulièrement lors de la pé-
riode d’application. De plus, les concentrations ne descendent généralement pas en
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dessous 0,1 µg L-1 et les auteurs indiquent des périodes d’apports très importants pen-
dant lesquelles plus de 400 kg de matières actives peuvent arriver dans l’estuaire via la
rivière Charente. En Normandie (Baie des Veys), 6 herbicides sur les 15 molécules re-
cherchées ont été détectés dans l’eau de mer à marée basse (Buisson et al., 2008). Ces au-
teurs ont mesuré dans l’eau de mer des concentrations en diuron comprises entre 0,015
et 0,132 µg L-1 alors que la teneur la plus élevée dans la rivière Vire s’élevait à 0,254 µg
L-1. Enfin, le site étudié le plus sous influence estuarienne était plus contaminé que le
site le plus maritime (Buisson et al., 2008). Cependant, ces auteurs n’ont pas mis en
évidence d’accumulation des pesticides mesurés dans l’eau dans la chair des huîtres.
L’utilisation de nouveaux outils tels que les échantillonneurs passifs de type POCIS
permet de prendre en compte la pollution de manière intégrée sur toute la période de
temps où ils sont déployés. Ainsi grâce à ces capteurs, Munaron et al. (2012) ont mon-
tré la présence de 15 molécules d’herbicides et métabolites (acetochlor, alachlor, atra-
zine, chlorotoluron, DEA, DIA, dimethachlor, diuron, 3,4-DichloroPhenylMethylurée,
isoproturon, propazine, simazine, S-Metolachlor, terbuthylazine, terbutryn) et d’une
molécule algicide (irgarol) au niveau des eaux côtières et lagunaires (étang de Berre,
étang Thau, étang de Diane) de la méditerranée française.
1.5 Effets des pesticides sur les mollusques marins
Les analyses de polluants réalisées dans les différents compartiments de l’environ-
nement (colonne d’eau, sédiment, chair des animaux) permettent d’évaluer la conta-
mination présente et/ou passée des écosystèmes. Cependant, elles ne permettent pas
de faire le lien entre les teneurs en substances recherchées et les possibles dommages
induits chez les animaux exposés à ces substances. Les écotoxicologues ont donc in-
troduit la notion de biomarqueurs qui peut être définie comme tout changement ob-
servable et/ou mesurable au niveau moléculaire, biochimique, cellulaire, physiolo-
gique ou comportemental qui révèle l’exposition présente ou passée d’un individu
à au moins une substance chimique à caractère polluant (Lagadic et al., 1997). Si les
études écotoxicologiques passent de facto par l’utilisation de biomarqueurs, il faut ce-
pendant prendre garde à l’interprétation qui est faite de la variation de ces biomar-
queurs. Ainsi pour la plupart, les biomarqueurs ne sont pas spécifiques d’un composé
chimique et pourront, dans le meilleur des cas, l’être d’une famille de molécules. Dans
le cas d’études de terrain, il est important de connaître les variations saisonnières des
biomarqueurs étudiés qui peuvent être importantes et aboutir à des interprétations er-
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ronées ; c’est le cas de la variation saisonnière de l’expression de certains gènes (Farcy
et al., 2007). L’étude des biomarqueurs peut se faire à différents niveaux d’organisa-
tion du vivant (Figure 1.15). Ainsi, si les biomarqueurs relatifs aux paramètres molécu-
laires sont d’un fort intérêt mécanistique, l’interprétation des résultats les concernant
ne pourra pas servir à appréhender l’impact au niveau écologique et vice versa.
FIGURE 1.15 – Représentation des niveaux d’étude des biomarqueurs et de leur intérêt au niveau écolo-
gique ou mécanistique. D’après (Snape et al., 2004)
Les études faisant référence à des biomarqueurs utilisés pendant la thèse seront présentées
dans la partie 1.6.
1.5.1 Insecticides
L’examen de la littérature montre que parmi toutes les études concernant les pes-
ticides et les mollusques marins, celles s’intéressant aux insecticides restent les plus
nombreuses. Parmi les insecticides, la classe des carbamates est connue pour son action
inhibitrice de l’AcétylCholineEstérase (AChE). Bocquené et ses collaborateurs (1997)
ont montré l’existence chez C. gigas de deux cholinestérases, l’une membranaire et sen-
sible à l’action de différents carbamates (eserine, carbaryl et carbofuran) (type "A")
tandis que le type "B" est soluble et insensible à l’action de ces mêmes molécules (tests
in vitro). L’inhibition de l’AChE ainsi que des carboxylesterases a aussi été mis en évi-
dence in vitro chez la moule Mytilus edulis en présence d’eserine (Galloway et al., 2002).
L’inhibition de l’AChE et des carboxylesterases a aussi été étudiée chez les mollusques
marins après une contamination par une autre classe d’insecticides que constituent les
organophosphorés. Les auteurs de plusieurs études ont rapporté l’inhibition de ces
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enzymes par différents pesticides : le paraoxon (Gagnaire et al., 2006; Bocquené et al.,
1997; Galloway et al., 2002; Ozretic´ et Krajnovic´-Ozretic´, 1992) (C. gigas, M. edulis, M.
galloprovincialis) ; le DFP (DiisopropylFluoroPhosphate) (Bocquené et al., 1997; Gallo-
way et al., 2002) (C. gigas, M. edulis) ; l’iso-OMPA (tetraisopropyl pyrophosphoramide)
(Bocquené et al., 1997) (C. gigas) ; le chlorpyriphos (Galloway et al., 2002) (M. edulis),
ou encore l’azamethiphos (Canty et al., 2007) (M. edulis). En plus de l’inhibition de
certaines enzymes, les organophosphorés sont susceptibles d’impacter d’autres para-
mètres biologiques. Ainsi, Canty et ses collaborateurs (2007) ont montré un effet de
l’azamethiphos sur la phagocytose des hémocytes de M. edulis tandis que la viabilité
cellulaire et le taux de filtration n’étaient pas affectés. Gagnaire et ses collaborateurs
(2006) ont rapporté l’effet du paraoxon sur la baisse du nombre d’hémocytes présen-
tant des lysosomes ainsi qu’une augmentation de la production des Dérivés Réactifs
de l’Oxygène (DRO) chez C. gigas. L’effet génotoxique d’un insecticide organophos-
phoré, le MonoCrotoPhos (MCP) a été étudié par Revenkar et ses collaborateurs (2009)
chez Meretrix ovum, un bivalve estuarien. Ces auteurs ont montré une augmentation
du nombre de micro-noyaux ainsi que des changements importants dans les ratios
ARN/ADN après une exposition au MCP et ce dès la plus faible dose testée (5,5 mg
L-1). De par leur utilisation massive dans les années 1950-1960 et malgré l’interdiction
de plusieurs molécules, les insecticides organochlorés et notamment le DDT et le lin-
dane sont encore étudiés de manière relativement importante. Ainsi, les concentrations
en DTT induisant 50% de mortalité (CL50) chez des juvéniles de Merceneria merceneria
exposés à une solution aqueuse pendant 24h ou après 10 jours d’exposition à un sédi-
ment contaminé sont égales à 610 µg L-1 et 5800 µg kg-1 respectivement (Chung et al.,
2007). De même, les effets du lindane sur les hémocytes de C. gigas ont été évalués par
Anguiano et ses collaborateurs (2007) et des effets cytotoxiques (CL50 : 2,22 mg L-1), gé-
notoxiques (test des comètes : Concentration Minimale avec Effet Observé (CMEO)=
0,7 mg L-1) et physiologiques (taux de filtration : CMEO = 0,3 mg L-1) ont été enregis-
trés. L’effet génotoxique des organophosphorés comme l’endosulfan a été montré chez
C. gigas chez qui l’augmentation significative des dommages à l’ADN a été observée à
la concentration de 150 nM (Wessel et al., 2007).
1.5.2 Fongicides
Parmi les études concernant les effets des fongicides, figurent celles de Baier-Anderson
et Anderson (2000) et Gagnaire et al. (2006) qui se sont intéressés à l’effet du chlorotha-
lonil (TCIN) in vitro chez l’huître. Une baisse dose-dépendante de la production des
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DROs a été montrée par Baier-Anderson et Anderson (2000) alors que la phagocytose
et le niveau de base de l’activité NAD[P]H n’étaient pas affectés. Les résultats de Ga-
gnaire et al. (2006) montrent un effet du fongicide sur la mortalité (CMEO = 2 µmol
L-1), l’augmentation du nombre de granulocytes (CMEO = 200 µmol L-1) et la baisse de
l’activité des estérases (CMEO = 200 µmol L-1). Chez Crassostrea virginica, un effet in
vitro d’une formulation commerciale à base de triphorine a été mis en évidence sur la
viabilité, la phagocytose et la fixation des hémocytes dans la gamme de concentration
allant de 0,0295 à 1,966 µg de triforine par mL d’hémolymphe (Alvarez et Friedl, 1992).
1.5.3 Herbicides et algicides
Le but premier des herbicides est de détruire les végétaux ou parties de végétaux
ainsi que de freiner ou prévenir une croissance indésirable des plantes. Bien que les
animaux ne soient pas leur cible originelle, diverses études montrent l’impact de cette
catégorie de pesticides sur les mollusques marins. Par exemple, le 2,4-D (acide 2,4-
Dichlorophénoxyacétique) impacte significativement la viabilité d’hémocytes de C. gi-
gas exposés à une concentration de 450 µmol L-1 (Gagnaire et al., 2006). Par ailleurs,
il a été montré que l’atrazine et le diuron ont un effet sur l’aneuploïdie de C. gigas
(Bouilly et al., 2003, 2007) et cet effet peut persister chez la descendance des individus
exposés (Bouilly et al., 2004, 2007). De plus, ces auteurs (2007) ont rapporté un effet
du diuron sur les paramètres hémocytaires d’huîtres exposées pendant une période
de 11 semaines. La survie cellulaire, le taux de phagocytose, le pourcentage de gra-
nulocytes, la quantité de DROs et la présence de lysosomes ont été impactés après 4
semaines d’exposition à ce composé (Bouilly et al., 2007). Chez C. gigas, Akcha et ses
collaborateurs (2012) ont montré via le test des comètes que le diuron pouvait induire
des cassures de l’ADN chez des spermatozoïdes dès la concentration de 0,05 µg L-1
alors que le glyphosate n’était pas génotoxique dans la gamme de concentrations et
dans les conditions testées. Luna-Acosta et al. (2012) ont mis en évidence l’inhibition
de certaines enzymes telles que la phénoloxydase ainsi que des modifications du taux
d’expression de certains gènes (entre autre Mpeg1 : Macrophage expressed protein 1
like) suite à l’exposition à la dose de 1µg L-1 de diuron. L’effet génotoxique de l’irgarol
(algicide organochloré) a été rapporté par Mai et al. (2012) chez des larves d’huîtres dès
la concentration de 0,01 µg L-1. Une étude conduite chez des adultes de C. gigas exposés
au glyphosate (Tanguy et al., 2005a) a montré l’existence, dès 14 jours d’exposition, de




1.5.4 Mélanges de pesticides
Dans l’environnement, les mollusques ne sont pas soumis à l’exposition d’un seul
pesticide mais plutôt d’un mélange de plusieurs molécules. Afin de mimer au mieux
les conditions environnementales et d’étudier de possibles interactions entres molé-
cules, certaines études se sont attachées à étudier les effets de cocktails de plusieurs
pesticides sur les mollusques. Collin et al. (2010) ont montré des changements dans l’ex-
pression de certains gènes suite à l’exposition de C. virginica à un mélange de lindane,
métolachlor et carbofuran. L’étude de Gagnaire et al. (2007) sur l’effet d’un mélange
de 8 pesticides (atrazine, glyphosate, alachlor, metolachlor, fosetyl-alumimium, terbu-
thylazine, diuron et carbaryl) s’est intéressée chez C. gigas à l’expression de certains
gènes ainsi qu’à l’étude de différents paramètres hémocytaires (viabilité, activités en-
zymatiques et phagocytose) et la résistance des huîtres à un challenge bactérien (Vibrio
splendidus). Les résultats obtenus dans cette étude ont montré une baisse significative
de l’expression des gènes sélectionnés après 7 jours d’exposition au mélange de pesti-
cides ainsi qu’une surmortalité des huîtres exposées lorsque celles-ci sont soumises à
un challenge bactérien. Des gènes impliqués dans des fonctions différentes (détoxica-
tion, métabolisme, système immunitaire) se sont révélés surexprimés chez des adultes
de C. gigas exposés à un mélange de trois herbicides (atrazine, diuron et isoproturon)
pendant 30 jours (Tanguy et al., 2005a). Récemment Greco et al. (2011) ont étudié les
effets combinés de différentes températures et d’une formulation de pesticides à base
de 2,4-D, mécoprop et de 3,6-dichloro-2-methoxybenzoic acid (dicamba) chez la mye
Mya arenaria, pendant une période de 28 jours. Parmi les nombreux biomarqueurs mis
en place dans cette étude (indices de condition, indice gonado-somatique, activités
enzymatiques, phagocytose...), il est intéressant de noter la hausse de l’indice gonado-
somatique et des indices de conditions chez les individus exposés au mélange de pes-
ticides par rapport aux témoins exposés à 18˚C.
1.6 Biomarqueurs utilisés dans la thèse
1.6.1 Approche in vitro
L’utilisation d’approches in vitro est une bonne alternative à l’utilisation d’animaux
entiers et cette démarche est préconisée par la DCSMM. En effet, même s’il n’existe
pas à ce jour de lignée cellulaire chez les mollusques, le nombre de cellules qu’il est
possible de prélever sur un animal peut permettre, grâce à la mise en place de cultures
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primaires, de tester de nombreuses conditions différentes. Ainsi, cette approche per-
met de réduire le nombre d’animaux utilisés et donc le coût des expériences tout en
augmentant la fiabilité des résultats (en baissant la variabilité) (Latire et al., 2012).
Les hémocytes
Chez les gastéropodes et les autres classes de mollusques, les cellules circulantes qui
irriguent les organes et les tissus sont appelées hémocytes (Sminia, 1981). Ces cellules
possèdent de nombreuses fonctions telles que la réparation tissulaire et coquillière (Ser-
pentini et al., 2000; Fleury et al., 2008), la digestion ou encore le transport des nutriments
(Beninger et al., 2003; Cheng et al., 2004). De plus, un des rôles majeurs des hémocytes
est d’assurer la fonction de défense interne des mollusques via la phagocytose et l’en-
capsulation des pathogènes (Hooper et al., 2007), ainsi que par l’accumulation et la dé-
toxication des contaminants (Matozzo et al., 2001; Fisher, 2004; Gagnaire, 2005). Chez
les mollusques, il existe différents types d’hémocytes qui sont au nombre de cinq chez
C. gigas : granulocytes acidophiles, granulocytes basophiles, cellules vésiculeuse, hya-
linocytes et cellules de type "blast-like" (Chang et al., 2005). Chez Haliotis tuberculata,
Travers et ses collaborateurs (2008) ont mis en évidence un seul type : les hyalinocytes
que l’on peut sub-diviser en deux classes de tailles différentes : 1% de petits hyalino-
cytes (cellules "blast-like") et 99% de "grands" hyalinocytes.
Viabilité cellulaire
La première étape dans l’évaluation de la toxicité d’un composé in vitro consiste
généralement à en étudier l’effet sur la viabilité cellulaire. Plusieurs tests de viabilité
existent et parmi eux, les tests mesurant l’activité mitochondriale sont couramment
utilisés (test MTT, test XTT, test WST-1). Le principe de ces tests consiste à mesurer
la quantité de formazan formé par réduction du bromure de 3-(4,5-dimethylthiazol-2-
yl)-2,5-diphenyl tetrazolium (MTT), du 2,3-bis-(2-methoxy-4-nitro-5-sulfophenyl)-2H-
tetrazolium-5-carboxanilide (XTT) ou du 4-[3-(4-Iodophényl)-2-(4-nitrophényl)-2H-5-
tétrazolio]-1,3-benzene disulfonate (WST-1) par les mitochondries des cellules vi-
vantes. La quantité de formazan formée est proportionnelle à la quantité de cellules
vivantes mais aussi au niveau d’activité métabolique de chaque cellule.
Gasnier et al. (2009) et Mesnage et al. (2012) ont ainsi utilisé le test MTT pour montrer
la toxicité des formulations commerciales à base de glyphosate ou de leurs adjuvants
sur différentes lignées de cellules humaines. Les tests de viabilité ont aussi été utili-
sés chez les bivalves pour évaluer l’effet, sur la viabilité des hémocytes, de différents
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composés tels que les produits anti-salissures (Domart-Coulon et al., 2000)(C. gigas et
Ruditapes decussatus) ou encore les sédiments pollués (Chu et al., 2002) (C. virginica).
Chez le gastéropode H. tuberculata exposé à des métaux, une baisse de la viabilité a été
observée à partir d’une dose de 100 µM de chlorure de zinc (ZnCl2) (Mottin et al., 2010)
et dès la dose de 50 µg L-1 de chlorure de cadmium (CdCl2) (Latire et al., 2012). Grâce
à l’utilisation du XTT, Gaume et al. (2012) ont montré que le triclosan, produit utilisé
comme agent anti-bactérien dans les produits de soin personnel, diminuait l’activité
métabolique des cellules de branchies et des hémocytes d’ormeaux avec une LC50 de 6
µM.
Système lysosomal : Test de Rétention du Rouge Neutre (TRRN)
Les lysosomes sont des organites cellulaires mesurant de 0,2 à 0,5 µm et localisés
dans le cytosol de toutes les cellules animales eucaryotes, exception faite des héma-
ties des mammifères. Les lysosomes sont délimités par une membrane lipoprotéique
semi-perméable et ils contiennent une soixantaine d’enzymes, les hydrolases acides,
qui peuvent digérer toutes les classes de macromolécules (Lowe et Fossato, 2000). Pour
fonctionner de façon optimale, ces enzymes nécessitent un pH acide (compris entre 3,5
et 5) qui est maintenu par des pompes à protons membranaires ATP/Mg2+ dépen-
dantes (Maillet, 2006). Les lysosomes ont de multiples rôles ; ils interviennent dans la
dégradation des organelles endommagés (turn-over intracellulaire), dans la digestion
du matériel de phagocytose et d’endocytose (Moore et al., 2006) mais également dans la
séquestration des agents pathogènes, des métaux et des polluants organiques pouvant
potentiellement endommager les cellules (Lowe et Fossato, 2000; Dailianis et al., 2003).
Une exposition des cellules à des polluants peut fragiliser les membranes lysosomales.
En effet, l’augmentation des activités enzymatiques de détoxication peut entraîner une
bioactivation du polluant et une surproduction de radicaux libres qui endommagent
les lysosomes et provoquent le relargage de leur contenu dans le cytoplasme de la
cellule (Pellerin-Massicotte et Tremblay, 1998) (Figure 1.16). De même, les lysosomes
peuvent accumuler différents polluants organiques et inorganiques jusqu’à ce que leur
capacité de stockage soit dépassée. Ainsi, la diminution de la stabilité membranaire
des lysosomes est un bon marqueur de l’exposition à divers composés xénobiotiques
tels que les métaux (Ringwood et al., 1999), les HAPs (Lowe et al., 1995), les compo-
sés pharmaceutiques (Martin-Diaz et al., 2009), les pesticides (Canty et al., 2007) ou,
de manière plus générale, les environnements pollués (Rank et al., 2007; Buisson et al.,
2008). Néanmoins, elle peut aussi être associée à d’autres facteurs de stress environ-
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nementaux tels que les variations de température ou de salinité (Hauton et al., 1998),
l’exposition à l’air (Song et al., 2007a) mais aussi à des facteurs de stress physiologiques
tels que la ponte (Cho et Jeong, 2005; Song et al., 2007b).
FIGURE 1.16 – Schéma des mécanismes de déstabilisation des lysosomes. Modifié d’après Pellerin-
Massicotte et Tremblay (1998)
Phagocytose
Dans l’état actuel des connaissances, il semble que les invertébrés ne soient capables
que de réponse immunitaire de type innée et que la phagocytose est un des modes de
défense cellulaire essentiels. Chez H. tuberculata, la fonction de phagocytose est assu-
rée par les "grands" hyalinocytes tandis que les cellules de type "blast like" ne semblent
pas en être capables (Travers, 2008). Il est possible de distinguer 4 phases différentes
durant le processus de phagocytose : la reconnaissance des particules étrangères, l’at-
tachement à celles-ci, l’internalisation et enfin la dégradation de ces particules (Dela-
porte, 2005 + Figure 1.17). Du fait de leur rôle central dans l’immunité des mollusques,
les hémocytes et tout particulièrement leur capacité de phagocytose ont été largement
étudiés dans les travaux d’écotoxicologie. En effet si un contaminant est toxique pour
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les hémocytes, c’est la survie de l’animal qui est potentiellement mise en jeu (Matozzo
et al., 2001). Bado-Nilles et al. (2008) ont montré l’effet négatif de deux HAPs (pyréne
et fluoranthène) testés à des concentrations environnementales sur l’activité de phago-
cytose d’hémocytes de C. gigas. L’effet inhibiteur d’un mélange de pesticides (diuron,
isoproturon) et d’un composé pharmaceutique (ibuprofen) a été démontré sur la pha-
gocytose d’hémocytes de C. gigas (Luna-Acosta et al., 2012). Chez les ormeaux, Cheng
et ses collaborateurs (2004) ont étudié l’effet de différentes salinités sur la capacité de
phagocytose. Ces auteurs ont révélé une baisse significative de la phagocytose chez
Haliotis diversicolor lorsque la salinité diminue. Récemment, les effets du zinc (Mottin
et al., 2010) et du cadmium (Latire et al., 2012) ont été considérés chez Haliotis tubercu-
lata : à la concentration de 1000 µM, le zinc a provoqué une inhibition significative de
la phagocytose et le cadmium a légèrement diminué la phagocytose à partir de 500 µg
L-1.
Production de Dérivés Réactifs de l’Oxygène (DROs)
Les DROs ou ROS (Reactive Oxygen Species) correspondent à un groupe de compo-
sés comprenant notamment l’oxygène singulet 1O2, l’anion superoxyde O2-, le radical
hydroxyle OH˚, l’anion hydroxyde OH-, l’oxyde nitrique NO ainsi que le péroxyde
d’hydrogène H2O2. Ces composés sont naturellement produits par le métabolisme aé-
robie et sont indispensables pour la réalisation de certaines activités enzymatiques.
Dans les hémocytes, la production de DROs est couplée au processus de phagocytose
et sert à la dégradation des particules phagocytées. Bien qu’indispensable, la produc-
tion de DROs par le métabolisme cellulaire doit rester équilibrée. Les DROs sont extrê-
mement réactifs et si la balance oxydative est déséquilibrée du côté d’une production
excessive de DROs, ces composés peuvent endommager les molécules voisines et pro-
voquer de graves dommages aux cellules. En revanche, si la balance est déséquilibrée
du côté de l’inhibition des DROs, l’élimination des particules phagocytées ne pourra
pas avoir lieu. Baier-Anderson et Anderson (2000) ont montré une inhibition de type
dose-dépendante de la production de DROs après une exposition au chlorothalonil
chez l’huître C. virginica. Le même type de résultat a été observé par Mottin et al. (2010)
après une exposition d’hémocytes d’H. tuberculata à une gamme de concentrations en
chlorure de zinc. Au contraire, Gagnaire et al. (2006) ont observé une stimulation de
la production de DROs chez les hémocytes d’huîtres exposés pendant 4h à l’insecti-
cide paraoxon (400 µmol.L). De même, Latire et ses collaborateurs (2012) ont noté une
stimulation par le chlorure de cadmium de la production des DROs de manière dose-
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FIGURE 1.17 – Schéma représentant les différentes phases du processus de phagocytose . D’après Paillard
(2004)
dépendante, chez les hémocytes d’H. tuberculata après 10 jours d’exposition.
1.6.2 Approche in vivo : tests embryo-larvaires
Test d’embryotoxicité
Le test d’embryotoxicité est un bio-essai qui a été utilisé pour appréhender l’ef-
fet d’un contaminant, ou d’un mélange de contaminants provenant de sédiments pol-
lués, sur le développement précoce d’embryons de moules, Mytilus edulis ou d’huîtres,
Crassostrea gigas. Ce bio-essai, développé pour la première fois par Woelke (1972), a
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bénéficié d’une normalisation aux États-Unis dès 1991 (ASTM, 1991) et, plus récem-
ment, au niveau français (AFNOR, 2009). Il a été notamment mis en œuvre pour tester
l’effet embryotoxique de métaux (Martin et al., 1981; His et al., 1999; Mai et al., 2012;
Mamindy-Pajany et al., 2013), d’alkylphénols (Nice et al., 2000; Amara, 2012), de HAPs
(Lyons et al., 2002; Wessel et al., 2007), de peptides fongiques (Poirier et al., 2007), d’hor-
mones de synthèse (Wessel et al., 2007) mais aussi de différentes classes de pesticides
et composés apparentés (Robert et al., 1986; His et al., 1999; Wessel et al., 2007; Akcha
et al., 2012; Mai et al., 2012) (tableau article méco). Ce bio-essai a aussi été développé
pour tester l’effet d’élutriats, de décantâts ou encore d’extraits organiques provenant
de sédiments pollués. Ainsi dès 1983, Chapman et Morgan (1983) ont développé une
méthodologie dans le but d’appréhender la qualité d’un sédiment qui par la suite a
prouvé son utilité dans la détection de sédiments toxiques, avant ou après remédiation
(Chapman et Morgan, 1983; Long et Chapman, 1985; Williams et al., 1986; Van Den
Hurk, 1994; Beiras et His, 1995; Geffard et al., 2002; Cachot et al., 2006; Libralato et al.,
2008; Mamindy-Pajany et al., 2010).
Test de la métamorphose
Les tests visant à étudier l’effet de contaminants (métaux) sur la fixation et/ou la
métamorphose de larves de bivalves ont été utilisés à partir des années 1970-1980
(Boyden et al., 1975; Watling, 1983). Ces auteurs n’avaient pas recours à des neuro-
transmetteurs pour induire la métamorphose. Depuis, différents travaux ont montré
que la métamorphose pouvait être induite chez les larves compétentes (≈ 21 jours PF)
par divers neurotransmetteurs tels que la L-DOPA (L-3,4-DihydrOxyPhenylAlanine)
et les catécholamines (épinephrine et norépinephrine) (Coon et al., 1985; Beiras et Wid-
dows, 1995; García-Lavandeira et al., 2005), la sérotonine, la dopamine (Beiras et Wid-
dows, 1995) ou encore le GABA (acide γ amino butyrique) (Beiras et Widdows, 1995;
García-Lavandeira et al., 2005). Le fait de pouvoir déclencher la métamorphose des
larves compétentes a donc été mis à profit pour étudier l’action des polluants ou de
sédiments pollués (Fitt et al., 1990; Beiras et His, 1994; His et al., 1997b) mais ce bioessai
reste néanmoins peu utilisé en écotoxicologie.
1.6.3 Approche in vivo : biomarqueurs étudiés lors des expositions subchroniques
Selon l’Observatoire des Résidus de Pesticides (ORP), la toxicité aigüe peut être dé-
finie comme étant les effets nocifs résultant de l’exposition à une seule forte dose d’un produit
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ou d’une seule exposition à celui-ci (ORP, 2013). Selon cette même source, la toxicité chro-
nique concerne les effets néfastes sur la santé de l’animal ou de l’homme après plusieurs
expositions et à long terme tandis que la toxicité subchronique résulte d’une exposition ré-
pétée ou prolongée des animaux d’expérience pendant plusieurs semaines (en général 28 jours)
jusqu’à 3 mois (90 jours). Cependant, il est parfois considéré que l’exposition prolongée
d’organismes pendant toute la durée d’un stade (telle que le début de la vie sessile
chez C. gigas) peut être qualifiée d’exposition chronique (Devos et al., 2012).
Lors d’expositions aigües (temps courts-fortes doses), le paramètre écotoxicologique
classiquement calculé correspond à la concentration de contaminant léthale pour 50%
de la population (CL50). Ainsi chez la crevette Palaemonetes pugio, la CL50 calculée à 96h
pour les stades larvaire et adultes exposés à l’insecticide fipronil s’élevait respective-
ment à 0,68 et 0,32 µg L-1 (Key et al., 2007). Exposées au même insecticide pendant 28
jours, des huîtres adultes (C. virginica) n’ont pas présenté de mortalité, y compris à la
dose la plus élevée de 5 µg L-1 (Wirth et al., 2004). Ces résultats suggèrent la relative ré-
sistance des huîtres aux contaminants comme l’a montré Farcy (2006) par rapport aux
radionucléides. De plus si la survie des organismes n’est pas affectée, il apparait tout
particulièrement nécessaire de considérer des effets subléthaux à différents niveaux
d’organisation du vivant.
Croissance
La mesure de la croissance, quelle soit pondérale ou relative à la taille des indivi-
dus, est importante car elle intègre l’ensemble des variations physiologiques au niveau
d’un animal entier. En effet, la variation des biomarqueurs aux niveaux moléculaire
ou cellulaire chez un individu exposé par rapport à un individu contrôle n’implique
pas forcement un effet délétère au niveau individuel car la machinerie cellulaire et les
mécanismes de réparation peuvent être suffisamment performants pour maintenir un
état d’homéostasie. Certains biomarqueurs moléculaires peuvent être qualifiés de bio-
marqueurs d’exposition tandis que la mesure des variations de croissance pourra être
qualifiée de biomarqueur d’effet. Dans l’article publié par Devos et al. (2012), la mesure
de croissance de jeune naissain d’huître C. gigas après exposition pendant 70 jours à du
chlorure de zinc (ZnCl2) s’est avérée plus sensible que la mesure de l’expression de
certains gènes. Chez Ruditappes decussatus exposé à la dose de 10 µg L-1 de cuivre pen-
dant 20 jours, un Scope For Growth (SFG) diminué par rapport à celui des palourdes
témoins a été observé en lien avec une baisse du taux de filtration et une augmentation
de la respiration (Sobral et Widdows, 1997). La transplantation d’huîtres C. virginica
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dans une baie contaminée notamment par l’endosulfan a provoqué après 60 jours, une
diminution de l’indice de condition (traduisant le remplissage de la coquille par la
chair) en comparaison aux huîtres de références (Scott et al., 2002). À l’inverse, Fisher
et ses collaborateurs (2000) ont noté une surcroissance d’huîtres (C. virginica) placées
dans des sites très pollués mais présentant une richesse trophique importante. Le ca-
ractère intégrateur de la croissance peut rendre difficile l’interprétation de résultats
biologiques acquis sur le terrain.
État des tissus et reproduction évalués histologiquement
Les huîtres possédant une gonade diffuse, les techniques d’histologie permettent
de sexer les animaux et d’observer les tissus reproducteurs. L’histologie est également
adaptée pour évaluer les dommages que peuvent engendrer les contaminants sur les
tissus d’animaux exposés. L’observation des lésions tissulaires chez des individus pro-
venant du milieu naturel est une approche qui ne permet pas de faire la différence
entre les dommages engendrés par des évènements infectieux de ceux associés à l’ex-
position à des substances toxiques (Bodin et al., 2004). Cependant, certaines études ont
montré clairement le lien entre l’exposition à des xénobiotiques et les dommages tissu-
laires. Syasina et al. (1997) ont observé des altérations des tubules de la glande digestive
chez le bivalve Mizuhopecten yessoensis en corrélation avec la présence de fortes concen-
trations en métaux dans des sites pollués de la mer du Japon. Une augmentation du
nombre de granulocytes et de la vacuolisation des cellules de la paroi des tubules di-
gestifs ainsi qu’une réduction du tissu conjonctif ont été rapportées chez des moules
(M. edulis) encagées dans des sites pollués (Wedderburn et al., 2000). Des dommages
importants des tissus digestif, connectif, musculaire et nerveux d’individus de Creno-
mytilus grayanus provenant de la mer du Japon ont été associés à l’exposition in situ par
des métaux et des pesticides organochlorés (DDT) (Usheva et al., 2006). Amachree et al.
(2013) ont mis en évidence des processus d’inflammation correspondant à des infiltra-
tions hémocytaires chez M. edulis exposé expérimentalement à du cadmium.
L’exposition à certains types de contaminants peut conduire à des perturbations au
niveau de la fonction reproductrice. Un des exemples les plus connus est celui des Tri-
ButyléTains (TBTs) qui ont été utilisés dans la production de peintures anti-salissures et
provoquent une masculinisation des femelles (imposex) tout d’abord décrite chez Nu-
cella lapillus par Blaber (1970) et observée chez de nombreuses espèces de gastéropodes
marins (Ketata et al., 2008). Chez M. edulis provenant du port de Halifax au Canada,
Yeats et al. (2008) ont observé un sex-ratio en faveur des mâles qui semblerait associé
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à la présence de TBTs. D’autres contaminants induisent des effets sur la reproduction
des mollusques. Ainsi, une inhibition de la croissance des tubules gonadiques chez les
mâles et les femelles, ainsi qu’une stimulation de la ponte ont été observés après expo-
sition de M. edulis à une concentration subléthale de cadmium (Kluytmans et al., 1988).
Binelli et al. (2001) ont rapporté un effet du DDT sur la dégénérescence des ovocytes
ainsi qu’une stimulation de la ponte d’individus de D. polymorpha du lac Majeur. Des
moules exposées à un mélange d’hydrocarbures (North Sea Oil ; NSO) montraient une
maturation sexuelle précoce chez les femelles tandis que les individus exposés à un
mélange combiné de NSO, HAPs et alkylphénoles présentaient un nombre important
de tubules gonadiques dégénérescents (Aarab et al., 2004). L’effet de ces mêmes conta-
minants (NSO, HAPs) a été étudié par Ortiz-Zarragoitia et Cajaraville (2006) chez M.
edulis. Par rapport au groupe témoin, le NSO a provoqué un développement moins
important de la gonade des femelles tandis que le mélange du NSO et des HAPS a
engendré une atrésie des ovocytes.
Activités enzymatiques
L’exposition à des xénobiotiques ou le déséquilibre de la balance oxydative peuvent
avoir des conséquences graves pour les organismes. Les cellules des mollusques pos-
sèdent cependant un ensemble de systèmes de défense afin de lutter contre les dom-
mages directs des xénobiotiques ou ceux engendrés par les DROs (oxydation des pro-
téines, des lipides et de l’ADN). Ainsi, dans la réponse cellulaire liée à la présence de
xénobiotiques, des enzymes interviennent à différents niveaux et il est possible de les
classer selon trois phases distinctes :
– les enzymes de phase I permettent l’oxydation des xénobiotiques en les rendant
plus polaires et facilement éliminables. Ces enzymes sont notamment représen-
tées par l’ensemble des cytochromes P450 ;
– les enzymes de phase II assurent la conjugaison des xénobiotiques avec diffé-
rents groupements (acide D glucuronique, sulfate, méthyle, acétyle et glutathion).
Parmi ces enzymes, les Glutathion-S-transférases (GSTs) assurent la conjugaison
du glutathion (peptide antioxydant sous sa forme réduite) aux contaminants afin
d’en faciliter l’élimination ;
– les enzymes de phase III permettent le transport actif des xénobiotiques ayant
subi les transformations lors des phases I et II hors de la cellule. Chez les mol-
lusques, ces enzymes font partie du système de résistance MXR (Multi Xenobiotic
Resistance) qui induit une baisse de la concentration intracellulaire de nombreux
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composés toxiques et qui a été décrit notamment chez C. gigas (Minier et al., 2002).
La lutte contre les radicaux libres (dont les DROs) est réalisée par différents composés
(polyphénols, caroténoïdes, glutathion, métallothionéines, vitamines C, E et Q) ainsi
que par des enzymes spécifiques : les SuperOxyde Dismutases (SODs) qui catalysent
la dismutation de l’anion superoxyde (O2˚-) en oxygène moléculaire (O2) et péroxyde
d’hydrogène (H2O2) ; les Glutathion PeroXydases (GPXs) qui assurent la transforma-
tion des hydroperoxydes de type ROOH en ROH et les CATalases (CATs) qui catalysent
la réaction de dismutation du péroxyde d’hydrogène en eau (2H2O2→ O2+2H2O). Ce-
pendant, lorsque les capacités des systèmes de lutte sont dépassées, des phénomènes
tels que la péroxydation des lipides peuvent se produire. Le Malondialdéhyde (MDA),
produit de la péroxidation lipidique, est un marqueur du stress oxydant qui est issu
notamment de l’action des DROs sur les acides gras polyinsaturés.
L’effet des contaminants sur l’activité de la GST a été étudié chez différentes espèces
de mollusques, notamment M. galloprovincialis par Fitzpatrick et al. (1995) et Tim-Tim
et al. (2009) ; R. decussatus par Hoarau et al. (2001) ; Nucella lapillus et Monodonta lineata
par Tim-Tim et al. (2009). Cependant, l’effet des xénobiotiques est souvent évalué en
étudiant les activités combinées d’enzymes de détoxication (GSTs) et de régulation
du stress oxydant (CATs) : Akcha et al. (2000) (M. edulis, benzo[a]pyrene) ; Alves et al.
(2002a) (Perna perna et Crassostrea rhizophorae, furandan) ; da Silva et al. (2005) (C. rhi-
zophorae, huile de diesel). En plus des activités des enzymes telles que les GSTs et
catalases, certains auteurs se sont intéressés à la quantité de MDA afin d’évaluer la
péroxidation lipidique : Roméo et al. (2003) (M. galloprovincialis, pollution métallique
portuaire) ; Damiens et al. (2004) (larves de C. gigas, carbofuran et malathion) ; Funes
et al. (2006) (M. galloprovincialis et C. angulata, pollution métallique portuaire) ; Damiens
et al. (2007) (M. galloprovincialis, pollution métallique) et Canesi et al. (2008) (M. gallo-
provincialis, mélange de disrupteurs endocriniens).
Expression de gènes au niveau transcriptionnel
Un des effets les plus précoces qui peut être provoqué par l’exposition d’un orga-
nisme à un contaminant se situe au niveau transcriptionnel. L’induction précoce de
différentes fonctions cellulaires peut être mise en évidence notamment grâce aux mé-
thodes de quantification des ARNm par PCR (Polymérase Chain Reaction) en temps
réel (RT-PCR). L’induction de gènes au niveau transcriptionnel donne des informa-
tions précieuses sur les régulations précoces qui se mettent en place lors de l’exposition
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à un polluant mais il faut s’intéresser parallèlement aux protéines correspondantes qui
restent les unités fonctionnelles dans les cellules. Beaucoup de fonctions peuvent être
étudiées au niveau transcriptionnel ; Tanguy et al. (2005a) ont étudié la réponse de C.
gigas exposé à un mélange d’herbicides (atrazine, diuron et isoproturon) et au glypho-
sate seul. Grâce à l’utilisation d’une méthode de type SSH (Suppression Substractive
Hybridation), ces auteurs rapportent un total de 137 séquences de gènes régulés de
manière différente après exposition aux herbicides et ces gènes sont associés à des
fonctions cellulaires variées (détoxication, régulation des protéines et des acides nu-
cléiques, respiration, communication cellulaire, dynamique du cytosquelette, métabo-
lisme énergétique). Après sélection des séquences surexprimées, Tanguy et al. (2005a)
ont étudié spécifiquement certains gènes et ont montré l’importance de la glande di-
gestive dans la détoxication des xénobiotiques. Des travaux impliquant les régulations
au niveau transcriptionnel après exposition à des mélanges de pesticides ont été me-
nés par Gagnaire et al. (2007) et Collin et al. (2010) chez C. gigas et par Dondero et al.
(2010) chez M. edulis. Farcy (2006) a étudié la régulation transcriptionnelle après expo-
sition de C. gigas aux radionucléides de différents gènes impliqués dans des fonctions
variées : métallothionéines (MTs), SOD, P53, protéines chaperonnes (HSC72,HSP70,
HSP90), CYtochrome-P-450 (CYP450) , MXR, actine, 18S, GAPDH. C’est sur la base de
ces travaux qu’a été faite l’étude de la régulation transcriptionnelle des huîtres après exposition
au glyphosate dans la présente thèse.
1.7 Objectifs de la thèse
Dans le cadre du projet CHRONEXPO, les travaux effectués pendant ma thèse ont
visé à étudier les "effets de l’exposition aux herbicides chez des Mollusques marins
exploités" en utilisant une "approche in vitro chez l’ormeau, Haliotis tuberculata" et une
approche "in vivo chez l’huître creuse, Crassostrea gigas".
Le choix des molécules étudiées s’est porté sur le glyphosate qui, selon les données
récentes d’analyses de l’eau dans les rivières françaises, est la matière active la plus
quantifiée (Commissariat Général au Développement Durable, 2013). Afin de pouvoir
évaluer de façon la plus complète possible l’effet de cette matière active, divers com-
posés associés ont été pris en compte. Une partie des expérimentations s’est donc in-
téressée aux effets de l’AMPA qui est le métabolite le plus quantifié dans les cours
d’eau de France métropolitaine. De plus les effets des formulations commerciales à
base de glyphosate et des adjuvants seuls ont été évalués grâce à l’utilisation de diffé-
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rentes approches. Un autre ensemble de molécules herbicides composés de deux ma-
tières actives (mecoprop et mecoprop-p) et de leur produit de dégradation (2-Methyl-
4-ChloroPhénol) ont été étudiés uniquement sur deux stades larvaires de C. gigas.
Les objectifs de la thèse étaient :
– de comprendre les modes d’action d’herbicides et de composés apparentés au ni-
veau cellulaire après exposition in vitro d’hémocytes provenant d’un gastéropode
marin H. tuberculata ;
– d’évaluer les effets d’une contamination par des herbicides sur les stades de dé-
veloppement précoces et lors d’un processus de transformation crucial (métamor-
phose) chez C. gigas ;
– de déterminer la toxicité d’herbicides à différents niveaux d’organisation du vi-
vant lors d’expositions subchroniques de juvéniles de C. gigas.
D’une manière plus générale, ces recherches ont été entreprises dans le but de déter-
miner si les molécules herbicides parmi les plus utilisées pouvaient représenter un
risque au niveau environnemental. Les travaux ont été également effectués dans l’op-
tique de pouvoir donner, à notre échelle, des recommandations pour l’utilisation et la
réglementation concernant ces composés.
Les recherches effectuées in vitro visaient à évaluer l’effet de pesticides sur les para-
mètres hémocytaires d’Haliotis tuberculata. Différents paramètres tels que la mortalité,
la phagocytose, la déstabilisation du système lysosomal ou encore la production de
Dérivés Réactifs de l’Oxygène (DROs) ont été étudiés après une contamination in vitro
par des pesticides et des composés apparentés : glyphosate, Roundup EXpress R© (REX)
et POly-Ethoxylated tallow Amine (POEAs). Ces travaux font l’objet de la deuxième partie
de la thèse et ont permis la réalisation d’un article en préparation pour la revue "Toxicology in
Vitro".
Le travail sur les hémocytes et les paramètres immunitaires a commencé dès le début de la
thèse, avec la participation aux travaux du Dr. Thomas Latire relatifs aux effets du cadmium
sur H. tuberculata et aux recherches du Dr. Elmina Mottin sur l’impact du zinc chez C. gigas.
Ces recherches ont fait l’objet de deux publications placées en annexe C.
Les études in vivo ont été séparées en deux volets distincts. Le premier s’est inté-
ressé à l’effet de différentes matières actives, formulations commerciales, produits de
dégradation et adjuvant sur le développement de deux stades embryo-larvaires de C.
gigas. Ces travaux ont permis la rédaction de trois articles différents :
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– le premier a été publié dans la revue Aquatic Toxicology (Impact factor : 3,73) et
les recherches ont porté sur le glyphosate, son métabolite l’AMPA et deux formu-
lations commerciales le REX et le Roundup Allées et Terrasses R© (RAT). "Effects of
glyphosate-based herbicides on embryo-larval development and metamorphosis
in the Pacific oyster Crassostrea gigas" (Aquatic Toxicology Volume 128–129, Mars
2013, Pages 67–78) ;
– le deuxième article a été écrit en complément du premier et les recherches concer-
naient les effets d’un adjuvant à base de POEA : le Genamin T-200. Ce travail a
été soumis dans la revue Journal of Toxicological Sciences "Effects of a POEA sur-
factant system (Genamin T-200) on two life stages of the Pacific oyster, Crassostrea
gigas" ;
– le troisième article s’est attaché à étudier l’effet du MeCoProP (MCPP), MeCoProP-
P (MCPP-P) et du 2-MCP (2-Methyl-4-ChloroPhénol) sur les larves de C. gigas. Il
a été ressoumis après révision dans la revue Aquatic Toxicology. "Effects of acute
exposures to mecoprop, mecoprop-p and their biodegradation product (2-MCP)
on the larval stages of the pacific oyster, Crassostrea gigas".
Ces articles composent le corps de la troisième partie de la thèse
Le deuxième volet d’études in vivo avait pour objectif de répondre à la question
de l’effet de l’exposition subchronique à des herbicides sur des juvéniles de C. gigas.
Pour ce faire, trois contaminants différents ont été testés (glyphosate, REX et POEA) et
différents biomarqueurs ont été étudiés :
– mortalité, croissance, indice de condition (approche individuelle) ;
– stades de gamétogenèse, structure du tissu conjonctif, atrophies des tubules de la
glande digestive, infiltrations hémocytaires (approche histologique) ;
– activités enzymatiques des Glutathion-S-Transférase (GST), catalase (CAT) et éva-
luation de la péroxydation lipidique par le dosage du MalonDiAldehyde (MDA)(approche
biochimique) ;
– niveau d’expression de gènes d’intérêts : métallothionéines (MTs), SOD, P53, pro-
téines chaperonnes (HSC72,HSP70, HSP90), CYtochrome-P-450 (CYP450), MXR.
(approche transcriptomique).





Approche in vitro :




Cette seconde partie se compose principalement d’un article dans lequel les ef-
fets du glyphosate, d’une formulation commerciale à base de glyphosate (Roundup
Express R©) et d’un des adjuvants les plus couramment utilisés (POlyEthoxylated tal-
low Amines : POEA ou suif aminé éthoxylé) ont été étudiés in vitro.
Au cours de la thèse, plusieurs essais ont été réalisés afin de maintenir en culture des
hémocytes d’huîtres creuses. Ces essais ont porté sur l’utilisation de milieux de culture
(Hank’s 199, L-15) et de différents types de contenants de culture (plaques et flasques)
et sur la densité cellulaire. Des pourcentages de viabilité cellulaire acceptables (jusqu’à
80% de ceux observés en début de culture) n’ont jamais été calculés au delà de 24h.
Les cultures primaires d’hémocytes d’ormeau étant bien maitrisée au laboratoire (Le-
bel et al., 1996), celles-ci ont été utilisées afin d’étudier les mécanismes de toxicité des
différents herbicides et composés apparentés.
1. Évaluer la toxicité de molécules herbicides et adjuvants sur les hémocytes, cellules
particulièrement impliquées dans l’immunité.
2. Comparer la toxicité de matières actives, de formulations commerciales et
d’adjuvants.
3. Évaluer la sensibilité des tests in vitro qui peuvent constituer une alternative à
l’approche in vivo.
4. Apporter des éléments de réponse sur les modes d’action des différentes molé-
cules testées au niveau cellulaire.
OBJECTIFS
En plus des données présentées dans l’article ci-après, les résultats relatifs aux déri-
vés réactifs de l’oxygène sont compilés dans les annexes du présent document car ces
premiers résultats nécessitent un travail complémentaire pour en tirer des conclusions
définitives.
Ma participation aux travaux sur les effets du cadmium in vitro chez H. tuberculata a été
valorisée par la publication d’un article dans Aquatic Toxicology présenté en annexe C
(Latire et al., 2012).
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In vitro effects of glyphosate-based
herbicides and related adjuvants on
haemocytes from Haliotis tuberculata.
Antoine Mottier , Antoine Serpentini, Adèle James, Jean Marc Lebel
and Katherine Costil
Article en préparation pour la revue Toxicology in Vitro
2.1 Introduction
The quality of coastal waters greatly depends of human activities in upstream area.
Among the various contaminants, pesticides from agricultural and domestic activities
could be carried by freshwaters via run-off and leaching processes and contaminate
marine coastal areas (Auby et al., 2007; Buisson et al., 2008; Burgeot et al., 2008). Herbi-
cide formulations containing glyphosate as the active ingredient are among the most
used pesticides in the world (Howe et al., 2004). In these commercial formulations,
adjuvants are used to promote the penetration of the active ingredient into plant cu-
ticles (Relyea, 2005). The most common adjuvants in glyphosate-based herbicides are
polyethoxylated tallow amines (POEAs) that could be formulated in an oxide :tallow-
amine ratio ranging from 5 :1 to 25 :1. Regarding the hydrolysis (>30 days for pH ran-
ging from 5 to 9) and photolysis time (69 and 77 days, for pH of 7 and 9, respectively) of
glyphosate in water, this molecule could be considered as relatively persistent (??). Fur-
thermore, several studies have shown that glyphosate is often detected in rivers (Blan-
choud et al., 2007; Botta et al., 2009; Kolpin et al., 2006; Pesce et al., 2008) with maximum
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concentrations higher than 100 µg L-1 (Puértolas et al., 2010). The half-life of POEAs in
water has been estimated by Giesy et al. (2000) and ranges from 21 to 42 days which
also shows that this adjuvant is relatively persistent in water. Data from literature have
indicated that commercial formulations appeared more toxic for a large panel of non-
target organisms than glyphosate alone (Folmar et al., 1979; Howe et al., 2004; Mann
et Bidwell, 1999; Mottier et al., 2013). Furthermore, toxicity of POEA adjuvants has al-
ready been demonstrated in different taxonomic groups such as amphibians (Howe
et al., 2004), freshwater crustaceans (Brausch et al., 2007, Brausch and Smith (2007)) or
a freshwater mollusc (Bringolf et al., 2007).
The abalone Haliotis tuberculata is a marine gastropod species from Europe which
can be found from Senegal to Ireland. Abalone species have been used as sensitive spe-
cies to assess the pollution of coastal areas (Gorski et Nugegoda, 2006; Zhu et al., 2011)
or the potential toxicity of chemical compounds (Gaume et al., 2012; Latire et al., 2012;
Mottin et al., 2010). In molluscs, the immune system is based on haemocytes which are
responsible for many mechanisms such as phagocytosis, pathogen hydrolysis or Reac-
tive Oxygen Species (ROS) production (Donaghy et al., 2010; Galloway et Depledge,
2001; Hooper et al., 2007; Travers et al., 2008). In bivalves, many types of haemocytes
have been described such as eosinophilic, basophilic and intermix granulocytes ; ve-
sicular and blast-like cells in Crassostrea gigas (Chang et al., 2005). By contrast in H.
tuberculata, Travers et al. (2008) have shown only one type of haemocytes : the hyali-
nocytes, which could be sorted by into blast-like and large cells. Abalone circulatory
system is open and the haemocytes constantly exposed to surrounding environments
could be affected by the exposure to chemicals. Furthermore, as haemocytes play an
essential role in mollusc immunity, the effects of contaminants on these cells could lead
to adverse effects for the whole animal.
In vitro studies are useful tools to assess the potential risks induced by anthropoge-
nic contaminants in the aquatic environments and provide good alternatives to whole
animal testing (Schirmer, 2006). Indeed, they allow assessing the effects of multiple
contaminant concentrations from the cells of only one individual ; they are easily re-
producible and take ethical issues into consideration (Ní Shúilleabháin et al., 2006).
Although, the use of in vitro tool gives a limited point of view of all the physiological
processes that occur at in vivo level, cell culture gives precious information on the me-
chanisms of toxicity (Latire et al., 2012). While several studies focusing on the effects of
various contaminants on bivalve haemocytes in vitro have been published (Alvarez et
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Friedl, 1992; Bado-Nilles et al., 2008; Gagnaire et al., 2006, 2004, 2003; Sauvé et al., 2002),
few have been interested in Haliotis spp. haemocytes for ecotoxicological investigations.
Recently, two studies have demonstrated the adverse effects of metals (cadmium and
zinc) on haemocytes in H. tuberculata (Latire et al., 2012; Mottin et al., 2010) and Gaume
and her collaborators (2012) have studied the effects of triclosan and methyl-triclosan
(anti-bacterial agents) on the viability and morphometric aspect of the same type of
cells. However, there is a lack of data concerning the effects of herbicides on the hae-
mocytes of gastropods including H. tuberculata.
The aims of this study was to assess the in vitro effects of 1) glyphosate, 2) a com-
mercial formulation containing glyphosate as the active matter (Roundup Express R©)
and 3) POEAs adjuvant on haemocytes in H. tuberculata after 72h exposure using via-
bility assessment (MTT assay), lysosomal stability (neutral red retention assay) and
phagocytosis (flow cytometry approach).
2.2 Materials and methods
2.2.1 Haemocyte primary culture
Adult abalones of 8-10 cm were provided by France Haliotis R© (French Brittany). Be-
fore starting any experimentation, the animals were maintained in the Centre Régional
d’Etudes Côtières (CREC ; Luc-sur-Mer) in natural sea water with aeration and algae
supply, for a minimum of 2 weeks acclimation. Primary cell culture of abalone haemo-
cytes has been previously described by Latire et al. (2012), Lebel et al. (1996), Mottin
et al. (2010) and Serpentini et al. (2000). Haemocytes were sampled from the adduc-
tor muscle of H. tuberculata ; hemolymph was withdrawn from a medio-lateral incision
using a syringe fitted with a 25 gauge needle. In order to avoid any cell aggregation,
the syringe was moisturized with an Alserver solution (115 mM glucose ; 27 mM so-
dium citrate ; 11.5 mM EDTA ; 382 mM NaCl). Hemolymph was transferred to a 15 mL
centrifuge tube and diluted 1 :4 with Alsever solution. Haemocytes were counted in
triplicate by using a Thoma cell counting chamber. Cells were plated in 12-well culture
plates (NUNC R© ; Penfield, New York, USA) at the density of 5.105 cells per well (MTT
assay and flow cytometry analyses) or in 96-well culture plates (neutral red retention
assay) at the density of 1.105 cells per well. Hemolymph solution was diluted with 1 :4
v/v sterile sea water. After 1 h, sea water was removed and replaced by 500 µL (12-
well plates) or 200 µL (96-well plates) of modified Hank’s sterile 199 medium (250 mM
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NaCl, 10 mM KCl, 25 mM MgSO4, 2.5 mM CaCl2 and 10 mM Hepes, 2 mM l-glutamine,
100 µg mL-1 streptomycin, 60 µg ml-1 penicillin G and 2 mM concanavalin ; pH : 7.4).
Cells were let for 24h before beginning any pesticide exposure. Cells were then expo-




The cell viability was estimated using the 3-[4,5-dimethylthiazol-2-yl]-2,5 - diphe-
nyltetrazolium bromide (MTT) reduction assay. This test was adapted to molluscan
cell cultures by Domart-Coulon et al. (1994). It measures the capacity of mitochondrial
succinyl deshydrogenase in living cells to convert MTT (yellow) into formazan (dark
blue). 50 µL of a stock solution (5 mg ml-1 MTT in 1x PBS) were added to culture dishes
(10% v/v). After 24h incubation, 50 µL of acidified (0.04N HCl) isopranol were added
to each dish to dissolve neo-formed formazan. Absorbance was measured at 570 nm
with a 630 nm reference, and results were expressed as percentages of viability relative
to absorbance of the control group.
Neutral red retention assay (NRRA)
The stability of lysosomal membranes was assessed by the neutral red retention
assay (NRRA). Hank’s 199 medium was removed and replaced by 300 µL of neutral red
working solution (2.10-2 M neutral red in Molluscan Physiological Saline (MPS) : 4.10-1
M NaCl ; 1.10-1 M MgSO4 ; 2.10-2 M HEPES ; 1.10-2 M CaCl2 ; 1.10-2 M KCl ). After 3h of
incubation in the dark, neutral red solution was removed, cells were gently rinsed with
MPS and 200 µL of elution solution (1 :50 :49 v/v/v of acetic acid, absolute ethanol,
ultrapure water) were added to each well. Plates were then gently agitated for 30 min
in the dark. Optical density of each well was read using a multiplate reader (FlexStation
3 R©, Molecular Devices TM ; Chicago, USA) at 540 and 650 nm as a reference.
Phagocytic activity assessed by flow cytometry
The phagocytic rate of haemocytes was assessed as described by Auffret et al. (2006),
Latire et al. (2012), Mottin et al. (2010) and Sauvé et al. (2002). Briefly, medium was
removed and replaced with 500 µL of pesticide free medium containing fluorescent
latex beads (100 carboxylate-modified FluoroSpheres R©/hemocyte, yellow-green fluo-
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rescence, 1 µm diameter, Molecular Probes R©). After 1h incubation, medium was re-
moved and cells were rinsed and then gently scrapped in 500 µL MPS. The haemo-
cytes samples were centrifuged 10 min at 500 g and the resulting pellet was delicately
fixed in 300 µL of 3% formaldehyde for further analysis. Haemocytes were analysed
by using a GalliosTM flow cytometer (Beckman Coulter R©). A minimum of 20,000 events
was considered for each sample. The level of fluorescence was evaluated using FL1
channel.
2.2.3 Exposures to chemicals
In the present study, glyphosate acid (97% purity, CAS number : 1071-83-6) and
POEAs mix were obtained from Dr. Ehrenstorfer GmbH (Augsburg, Germany) whe-
reas Roundup Express R© (REX) was purchased from a garden centre. For REX, all the
concentrations given in this study were expressed in glyphosate equivalents. All solu-
tions of chemical compounds used were prepared with sterile Hank’s M199 medium.
For the MTT assay, the tested concentrations were : 0.1 ; 1 ; 10 ; 100 ; 1000 ; 10,000 and
100,000 µg L-1 (+ control) for glyphosate ; 0.1 ; 1 ; 10 ; 100 ; 1000 ; 10,000 ; 20,000 ; 40,000 ;
60,000 ; 80,000 and 100,000 µg L-1 (+ control) for REX and 0.064 ; 0.64 ; 6.4 ; 64 ; 640 ; 1280 ;
2560 ; 3840 ; 5120 and 6400 µg L-1 (+ control) for POEAs (for which previous experi-
ments have shown null values of MTT up to 64,000 µg L-1). All concentrations were tes-
ted at least 4 times (corresponding to 4 animals) in triplicate. For the two other biomar-
kers, the tested concentrations were chosen according to previous MTT results. Gly-
phosate concentrations were 0.1, 10,000 and 100,000 µg L-1 (+control). REX and POEAs
concentrations were given in the table 2.1. All the concentrations were tested at least 3
times (3 animals) in triplicate.
TABLE 2.1 – Concentrations used for the NRRA and phagocytic activity assessment
Environmental concentration ≈ NOEC ≈ EC20 MTT ≈ EC50 MTT ≈ EC80 MTT
REX concentrations µg L-1 0.1 10,000 25,000 42,000 68,000
POEAs concentrations µg L-1 0.1 640 1024 1920 3200
2.2.4 Statistical analyses
As no data-set met the assumption of normality and homoscedasticity for MTT
assay and neutral red retention (+ glyphosate data for phagocytic activities), these
data were analysed using non-parametric Kruskal-Wallis (K-W) tests for independent
samples. In case of H0 rejection, an a posteriori Dunn test was used in order to detect
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significant differences among the different concentrations. The data about phagocy-
tic activities fulfilled requirements to be analysed by one way ANOVAs followed by
a posteriori Student-Newman-Keuls (SNK) tests. The statistical analyses were perfor-
med using STATISTICA 8.0 software (Statsoft R©, Tulsa, OK, USA). EC50 values were
computed with non-linear regressions (Hill equation) using Excel R© macro REGTOX
(Vindimian, 2012).
2.3 Results
2.3.1 MTT viability assay
Glyphosate did not induce any decrease in MTT activities even at very high concen-
trations. The Kruskal-Wallis test gave a p-value of 0.04 but Dunn test could not detect
any statistical differences between concentrations and only a trend is illustrated in fi-
gure 2.1 A. Exposure to REX R© caused an important significant decrease of MTT values
(p < 0.001) from the concentration of 40,000 µg L-1 with 52% (± 18.78) of the control
viability (Figure 2.1 B). The viability only reached 6.84% (± 4.75) at 100,000 µg L-1. Non
linear regression applied on the data set gave an EC50 of 41,419.18 µg L-1. Similar types
of results were observed after POEAs exposure with a significant decrease of haemo-
cyte viability (p < 0.001) from 1280 µg L-1 (67.27% of the control viability, ± 13.74) to
the concentration of 6400 µg L-1 (3.42% of the control viability, ± 1.93) (Figure 2.1 C).
Finally, an EC50 of 1855.31 µg L-1 was calculated for exposures to POEAs.
2.3.2 Neutral red retention assay (NRRA)
Low doses of glyphosate (i.e. 0.1 µg L-1) induced a significant increase (× 1.29) of
neutral red retention (NRR) in lysosomes compared to control group whereas the two
highest doses of this herbicide (i.e. 10,000 µg L-1 and 100,000 µg L-1) did not lead to
any significant changes in lysosomal stability (Figure 2.2 A) (p = 0.0256). A slight but
not significant increase of neutral red retention in lysosomes was also observed in hae-
mocytes exposed to the lowest doses of REX (i.e. 0.1 µg L-1 ; × 1.27) while above this
concentration, NRR greatly decreased and varied from 12.03% (± 4.80) at 10,000 µg
L-1 (NOEC MTT) to 2.74% (± 5.81) at 68,000 µg L-1 (Figure 2.2 B) (p < 0.001). Finally,
POEAs exposure also induced limited but not significant increase of neutral red reten-
tion (× 1.19) and huge significant losses of lysosome NRR at the concentrations of 1920
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FIGURE 2.1 – Cell viability ± standard deviation (in % of values recorded for control group) after 72h
exposure to glyphosate (A) Roundup Express R© (REX) (B) and POEAs (C). The concentrations that do not
share a letter are significantly different.
(EC50 MTT) and 3200 µg L-1 with 1.61% (± 4.37) and 0.54% (± 3.52) of NRR values,
respectively (Figure 2.2 B).
2.3.3 Phagocytic activities
No significant differences in phagocytic activities were observed after 72h of ex-
posure to glyphosate between control and the other concentrations (Figure 2.3 A). As
a slight increase of phagocytic activities was recorded at the dose of 10,000 µg L-1,
haemocytes exposed to this concentration significantly differed from those exposed to
100,000 µg L-1. Phagocytic activities significantly decreased after exposures to 10,000
(NOEC MTT) ; 25,000 ; 42,000 and 68,000 µg L-1 of REX (SNK p < 0.05) (Figure 2.3 B).
The highest inhibition of phagocytosis was recorded at 25,000 µg L-1 with only 37.55%
(± 15.62) of that recorded for control haemocytes whereas at the highest dose the pha-
gocytosis of haemocytes reached 65.38% (± 37.55) of control. Exposure to POEAs led to
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FIGURE 2.2 – Neutral red retention ± standard deviation (in % of values recorded for control group)
after 72h exposure to glyphosate (A) Roundup Express R© (REX) (B) and POEAs (C). The concentrations
that do not share a letter are significantly different.
a significant decrease of haemocytes phagocytosis (SNK p < 0.05) at the concentrations
of 1024 (× 0.60) (EC20 MTT), 1920 (× 0.61) and 3200 µg L-1 (× 0.53) (Figure 2.3 C).
2.4 Discussion
Viability tests using mitochondria activity (such as MTT assay) are sensitive end-
points that have been previously used to assess the toxicity of different chemical com-
pounds in molluscs. Domart-Coulon et al. (2000) have shown the toxicity of Mexel-
432 R© (anti-fouling compound) on the hearth cells of Crassostrea gigas and gill cells from
the clam Ruditapes decussatus. In Haliotis tuberculata haemocytes, the available literature
have reported the ability of viability tests using mitochondria activities to assess the ef-
fect of zinc (Mottin et al., 2010), cadmium (Latire et al., 2012) or triclosan (Gaume et al.,
2012). In this study, exposure to the active matter alone did not lead to any significant
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FIGURE 2.3 – Phagocytic activity expressed in % of haemocytes that had phagocyted 3 beads or more
± standard deviation (in % of values recorded for control group) after 72h exposure to glyphosate (A)
Roundup Express R© (REX) (B) and POEAs (C). The concentrations that do not share a letter are signifi-
cantly different.
decrease of viability even at very high doses while in the same range of concentrations,
exposure to REX led to significant losses of viability with an EC50 41.42 mg L-1. Further-
more the exposures to POEAs revealed much more toxic to abalone haemocytes than
glyphosate or REX with EC50 as low as 1.86 mg L-1. As no data are available on the
cytotoxicity of the studied compounds on in vitro mollusc cell cultures, we compa-
red our results with in vitro exposure of human cell lines (Mesnage et al., 2012). These
authors tested the succinate dehydrogenase activity (MTT assay) of hepatic (HepG2),
embryonic (HEK293) and placental (JEG3) cell lines after 24h exposure to glyphosate,
different commercial glyphosate based formulations and adjuvants. Mesnage and his
collaborators (2012) have demonstrated the very low toxicity of glyphosate which was
non-toxic on Hep G2 cells and they computed EC50 values reaching 19,300 and 11,192
mg L-1 on HEK293 and JEG3 cell lines, respectively. Regarding to these results, it ap-
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peared that the toxic concentration of glyphosate was 100 times much higher than the
maximum one tested in the present study (100 mg L-1). Exposure of haemocytes to REX
and POEAs led to the same patterns than those observed by Mesnage et al. (2012) :
glyphosate-based commercial formulations expressed a higher toxicity than glypho-
sate and adjuvants were the most toxic compounds on haemocytes. Furthermore, the
EC50 values for abalone haemocytes were comparable with the EC50 values observed
for JEG3 cell line. The Roundup Grands Travaux R© led to an EC50 of 32 mg L-1 (41.42 mg
L-1 for abalone haemocytes exposed to REX) whereas the POE-15 (one of the ethoxyla-
ted amine in adjuvant formulations) induced 50% of cell mortality at the concentration
of 1 mg L-1 (1.86 mg L-1 for abalone haemocytes exposed to POEAs).
The neutral red retention (NRR) is considered as a sensitive biomarker of in vivo
exposure to chemicals and contaminated areas and it has been used in various mol-
lusc species (Castro et al., 2004; Dailianis et al., 2003; Domouhtsidou et al., 2004; Lowe
et al., 1995; Ringwood et al., 1998). Although the glyphosate did not affect cell mortality
whatever the tested concentrations, this molecule seemed to stimulate the lysosomal
system at low doses. This type of results has been previously observed by Canty et al.
(2007) who have reported a significant increase of NRR after 1h and 24h in haemocytes
of mussels (Mytilus edulis) exposed in vivo to the organophosphate pesticide azame-
thiphos. These authors suggested an upregulation of the lysosomal system probably
involving an inhibition of signal transduction pathways that modulate activation and
proliferation functions, or an action on the membrane protein pumps that regulate
cellular ionic gradients ; however no mechanisms have been clearly established. Al-
ternatively, the increase of NRR could be considered as an increase of the number of
lysosomes in the exposed haemocytes. This mechanism has been previously described
by Bado-Nilles et al. (2008) in C. gigas haemocytes exposed in vitro to dibenzo-[a,h]-
anthracene and by Braunbeck and Appelbaum (1999) in Cyprinus carpio intestinal epi-
thelium exposed in vivo to ultra-low doses of the insecticide endosulfan. These authors
highlighted that lysosome proliferation could be considered has an unspecific sign of
stress after exposure to a contaminant. The REX and POEAs exposures did not lead to
significant a increase of NRR even if some trends could be observed at the lowest dose
of contaminants. At contrary, these two chemicals compounds led to a drastic decrease
of the NRR. It is interesting to note that this decrease appeared at REX concentrations
which did not affect the succinate dehydrogenase activities (MTT assay) (i.e. 10,000 µg
L-1). Moreover, at the concentration of POEAs that inhibited 50% of succinate dehydro-
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genase activity, the NRR was near zero. This biomarker seemed thus to be relatively
sensitive to chemical exposure in abalone haemocytes. In Haliotis rubra exposed in vivo
to air, Song et al. (2007a) have observed the early response of lysosomal system of hae-
mocytes before any mortalities of exposed abalone.
After glyphosate exposure, a slight decrease of phagocytosis occurred at the concen-
tration of 100,000 µg L-1 while no decreases of haemocyte viability were observed at
this concentration. Similarly, inhibition of phagocytic activities was recorded during
REX exposure from a concentration that did not led to inhibition of mitochondrial suc-
cinyl deshydrogenase (i.e. 10,000 µg L-1). This type of results was also observed by
Bado-Nilles et al. (2008) who have shown the inhibition of phagocytosis in C. gigas ex-
posed in vitro to pyrene and fluorene without any decrease of cell viability. Likewise,
Luna-Acosta et al. (2012) observed a huge phagocytosis inhibition in C. gigas haemo-
cytes after in vivo exposure of spat to a mixture of pesticides and pharmaceuticals (5
µg L-1 diuron, 5 µg L-1 isoproturon and 5 µg L-1 ibuprofen) but no decrease in cell via-
bility was recorded. Sauvé et al. (2002) studied the phagocytic activities of marine and
freshwater bivalves after in vitro exposures to various metals and concluded that the
measurement of phagocytosis is a sensitive endpoint to assess the effects of pollutant at
sublethal concentrations. Furthermore, Sauvé et al. (2002) have found that the concen-
trations of metals required to obtain 50% of suppression of phagocytic activities after in
vivo exposure were different by several order of magnitude compared to those compu-
ted with in vitro exposure. However, ratio of in vivo/in vitro EC50s were almost identical
for all the tested contaminant suggesting that in vitro exposure model are representa-
tive of in vivo exposure. In H. tuberculata haemocytes, the studies conducted by Mottin
et al. (2010) and Latire et al. (2012) have also shown the great sensitivity of phagocy-
tosis after exposures to metals. Our results on phagocytosis and those reported by the
different authors highlighted the interest of studying biomarkers such as phagocytosis
which could reveal early effects on cells before any loss of viability.
As the data about in vitro effects of the glyphosate-based herbicides and adjuvants
on abalone haemocytes are very scarce, we compared our results with in vivo results
reported in different species. The adverse effects of the three chemical compounds tes-
ted in the present study were observed at non-realistic environmental concentrations.
However, the results provided by the three endpoints used allowed us to classify the
toxicity of the chemicals as follows : glyphosate < REX < POEAs and other studies have
already reported this ranking. Indeed, a work on oyster larvae (C. gigas) has demons-
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trated that the toxicity of REX on embryo-larval development was about 23-fold higher
(i.e. EC50 of 1.17 mg L-1) than the toxicity induced by glyphosate (i.e. EC50 of 27.18 mg
L-1) (Mottier et al., 2013). Furthermore, while no effects of glyphosate were observed on
metamorphosis processes after 24h exposure, EC50 computed for REX reached 6.94 mg
L-1. The study performed by Howe et al. (2004) revealed that glyphosate did not cause
any mortality on amphibians whereas Roundup R© formulations containing POEAs and
POEAs alone showed a similar toxicity profile. These authors concluded that POEAs
surfactant contribute most of the acute toxicity of Roundup R© formulations. Studying
various species (i.e. marine bacterium, 2 species of microalgae, ciliate and planktonic
crustacean species), Tsui and Chu (2003) have reported that POEA accounted for more
than 86% of the Roundup R© toxicity. Mechanisms of POEAs toxicity remain not fully
known, but several authors have suggested that non-ionic surfactants could interact
with lipid bilayer membrane and membrane proteins altering the membrane fluidity
and oxygen transport across the membrane (Cserháti, 1995; Lindgren et al., 1996; Pärt
et al., 1985). Our results are in accordance with the previous conclusions since the ef-
fects of Roundup R© and POEAs were related to lysosomal membrane stability (NRRA)
and cell lipid bilayer membrane (phagocytosis).
2.5 Conclusion
This study gave the first results on the effects of glyphosate-based herbicides in H.
tuberculta haemocytes and provided important information to compare the toxicity of
an active matter with one of its commercial formulations and its associated adjuvant.
While no effect on cell viability appeared with all the tested concentrations of glypho-
sate or concentrations below 20 mg L-1 of REX, effects on cell membranes have been
demonstrated at sub-lethal concentrations showing the utility of multi-biomarker ap-
proaches. The adjuvant seemed to be mainly responsible for the toxicity of commercial
formulated glyphosate on non-target organisms. However, the toxicity of the tested
molecules appeared at higher level of magnitude of concentrations than those obser-
ved in the environment.
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– Le glyphosate seul ne provoque pas de baisse de la viabilité des hémocytes d’or-
meaux pour toutes les concentrations testées ce qui suggére un faible potentiel
toxique de cette molécule à court terme.
– Selon la classification adoptée par l’Agence de Protection de l’Environement améri-
caine (EPA), le glyphosate seul est "pratiquement non toxique" tandis que le glypho-
sate formulé et les adjuvants peuvent être qualifiés, respectivement, de "légèrement"
et "modérement" toxique pour la viabilité des hémocytes d’H. tuberculata.
– Au niveau lysosomal, une stimulation pouvant être interprétée comme un stress
cellulaire est enregistrée à la concentration environnementale de glyphosate tandis
qu’une destabilisation des lysosomes est notée pour le REX à des concentration n’in-
duisant pas de baisse de viabilité.
– La phagocytose des hémocytes est inhibée en présence de la formulation commer-
ciale et d’adjuvants.
– La toxicité des formulations commerciales à base de glyphosate semble principale-
ment provenir des adjuvants qui agiraient au niveau des membranes biologiques.
RAPPEL DES RESULTATS IMPORTANTS-CONCLUSION
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Troisième partie




Différentes matières actives herbicides et composés apparentés (formulations com-
merciales, adjuvant seul et produits de dégradation) ont été étudiés dans cette partie
divisée en trois chapitres en fonction des molécules testées :
– Chapitre 3 −→ Glyphosate, AMPA, Roundup Express R©, Roundup allées et terrasses R©
– Chapitre 4 −→ Genamin T-200 R© (Polyethoxylated tallow amines : POEAs)
– Chapitre 5 −→ Mecoprop, mecoprop-p, 2-methyl-4-chlorophenol
1. Évaluer la toxicité de molécules herbicides sur des organismes non cibles.
2. Comparer la toxicité de matières actives, de formulations commerciales et
d’adjuvants.
3. Comparer la sensibilité de deux stades larvaires de C. gigas.
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Abstract
Pesticides may be involved in oyster summer mortality events, not necessarily as a
single causative agent but as an additional stressor. In this context, the present study
aimed to assess the toxicity of glyphosate, its by-product, aminomethylphosphonic
acid (AMPA) and two commercial formulations, Roundup Express R© (REX) and Roun-
dup Allées et Terrasses R© (RAT), containing glyphosate as the active ingredient, on the
early life stages of the Pacific oyster, Crassostrea gigas. The embryotoxicity of these
chemicals were quantified by considering both the rates of abnormalities and the ar-
rested development or types of abnormalities in D-shaped larvae after 48 h exposure.
The success of metamorphosis was examined in pediveliger larvae exposed for 24 h.
Experiments involving both endpoints included range finding experiments for her-
bicide concentrations ranging from 0.1 µg L-1 to 100,000 µg L-1. This range was then
narrowed down in order to determine precise EC50 values. Actual concentrations of
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the herbicide were determined at the beginning and after 48 h (embryotoxicity) and 24
h (metamorphosis) to evaluate the potential temporal variation in the concentrations.
During embryo-larval development, no mortalities were recorded at any of the concen-
trations of glyphosate and AMPA, whereas no embryos or D-shaped larvae could be
observed after exposure to 10,000 µg L-1 of REX or RAT. Compared with the controls,
no effects on embryo-larval development were recorded between 0.1 and 1,000 µg L-1,
regardless of the chemical tested. Above a threshold, which varied according to the
chemical used, the gradient of herbicide concentrations correlated with a gradient of
severity of abnormality ranging from normal larvae to arrested development (an “old
embryo” stage). The EC50 values were 28,315 and 40,617 µg L-1 for glyphosate and its
metabolite respectively but a much lowered values of 1,133 and 1,675 µg L-1 for REX
and RAT, respectively. Metamorphosis tests also revealed a significant difference bet-
ween molecules, as the EC50 values exceeded 100,000 µg L-1 for glyphosate and AMPA
but were as low as 6,366 and 6,060 µg L-1 for the commercial formulations, which ap-
peared relatively more toxic. Overall, the embryo-larval development of C. gigas was
more sensitive to glyphosate-based herbicides compared to various endpoints studied
in regulatory model organisms, and embryos and D-shaped larvae were more sensitive
compared to pediveliger larvae.
3.1 Introduction
In Europe, aquatic environments are continuously subjected to various contami-
nants originating from domestic, industrial and agricultural activities. The English
Channel is especially affected by chronic contamination resulting from heavy ship-
ping traffic, industrialisation (including nuclear industry) and high population den-
sity along the coastlines. For example, in the early 1980s, the Seine River, which flows
into the English Channel, was considered one of the most contaminated rivers in the
world (Carpentier et al., 2002). Today, the situation in the Seine Estuary and the Chan-
nel remains worrying with respect to their ecological status and the quality of their
marine resources (Cachot et al., 2006; Schnitzler et al., 2011). In addition to recent Euro-
pean legislations, which aim to maintain the high ecological status of the hydrosphere,
such considerations have led to the launch of a European Interreg IVA program named
"Chronexpo". Under this initiative, the "Chronexpo" project aims to study the effects of
chronic exposure to various contaminants on ecologically and economically important
marine organisms inhabiting the English Channel (e.g. annelids and molluscs).
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The Pacific oyster, Crassostrea gigas (Thunberg), was introduced into France in 1967
and now represents an important commercial bivalve species. With annual production
varying from 126,000 to 138,000 tons during 1996-2006, France ranked top in Europe
(and fourth in the world) for oyster production (CNC, 2010). Despite the effects of
a current viral infection, France remains a leader in oyster farming producing 82,800
tons in 2010 (CNC, 2010). In Normandy and north Brittany, oysters are farmed in the
sandy intertidal zones of the Channel, and this production represented, on average
20% and 24% respectively of total French production in 2009 (CNC, 2010). Neverthe-
less, in addition to spat mortalities due to epizootics involving viruses and bacteria,
French oyster basins can sporadically experience significant mortality events (> 30%)
in summer which threaten commercial production (Royer et al., 2007; Soletchnik et al.,
2007). The summer mortality syndrome does not appear to result from a single cause
but may result from a combination of several extrinsic and intrinsic factors including
elevated temperature, low dissolved oxygen (hypoxia), xenobiotics and physiological
stresses related to reproduction (Samain et al., 2007). Climatic and hydrological surveys
have shown that oyster mortalities occur when the water temperature exceeds 19˚C. In
Normandy, these mortalities have been especially high during years of high rainfall
and in areas under estuarine influences (compared to zones exclusively under marine
influence) (Costil et al., 2005; Ropert et al., 2008). In this context, terrestrial inputs inclu-
ding pesticides may be involved in oyster mortality events, not as a single causative
agent, but as additional stressors.
Ecotoxicological studies involving marine organisms often address contaminants
such as metals, polychlorobiphenyls (PCBs), polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs)
and, less frequently, pesticides. Moreover, most of the studies concerning pesticides
have focused on the particularly toxic organophosphate and organochlorine insecti-
cides (e.g., Scott et al., 2002; De Mora et al., 2005. Many of these compounds are banned
in France, which was the primary European country for pesticide use (62,700 tons of ac-
tive substances used in 2011) (UIPP, 2012). Among pesticides, glyphosate-based herbi-
cides are the most widely used in France and across the world (Baylis, 2000; Woodburn,
2000). In Normandy, more than 1,000 tons of these active substances were sold in 2009
(Agence de l’Eau Seine Normandie, pers. com.). Glyphosate [N-(phosphonomethyl)glycine ;
C3H8NO5P] is a broad-spectrum aminophosphonate-type herbicide used in agricul-
tural and non-agricultural activities ; it inhibits plant growth by interfering with 5-
enolpyruvyl-shikimate-3-phosphate synthase (EPSPS), which is a key enzyme for the
production of essential aromatic amino acids (Amrhein et al., 1980). Humans and ani-
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mals cannot be considered as target organisms because they do not have this biosyn-
thetic pathway. Since its first commercialisation in 1974, glyphosate has often been
considered relatively non-toxic for humans and fauna (Williams et al., 2000; Giesy et al.,
2000). It has also been regarded as an environmentally friendly pesticide because of its
rapid biodegradation and strong adsorption to soil particles (Koc=884 to 60,000 L kg-1
depending on soil types) (??). However, glyphosate is highly water-soluble (10 to 15.7
g L-1 ; Battaglin et al., 2005) and is present in surface waters worldwide. In Europe,
this herbicide and its metabolite aminomethylphosphonic acid (AMPA) are thus fre-
quently detected in aquatic ecosystems, sometimes at high concentrations (Botta et al.,
2009; SOS (Service de l’Observation et des Statistiques), 2010; Puértolas et al., 2010).
In France, coastal environments are far less monitored in comparison to freshwater
ecosystems, and little data exist describing contamination of marine or coastal waters
by herbicides. In Normandy, 6 of the 15 herbicides under study (excluding glyphosate)
were detected at low tide in seawater ; the highest concentration was recorded for diu-
ron (0.132 µg L-1) (Buisson et al., 2008). In the bay of Arcachon (South West France), 5
herbicides were detected in seawater following tests for a total of 6 herbicides, and the
maximum concentration was measured for irgarol (0.066 µg L-1) (Auby et al., 2007). Be-
cause of analytical difficulties, the glyphosate/AMPA compounds remain particularly
poorly documented in coastal environments (Munaron, 2004). Burgeot and his collabo-
rators Burgeot et al. (2008) have reported maximum concentrations of glyphosate rea-
ching 0.10 µg L-1 and 1.20 µg L-1 in spring of 2003 and 2004, respectively, in the seawater
of the basin of Marennes-Oléron (South West France). In the past, studies of the impacts
of pesticides on organisms focused on active substances, whereas few studies have
addressed commercial formulations. In the case of glyphosate, many commercial for-
mulations are used in domestic and agricultural weed control. The brand Roundup R©
contains glyphosate formulated as an isopropylamine (IPA) salt, and a surfactant, po-
lyoxyethylene tallow amine (POEA), is added to enhance the efficacy of the herbicide
(Tsui and Chu, 2003). Tsui and Chu showed that Roundup R© or the surfactant used
are more toxic than glyphosate alone in bacteria (Vibrio fischeri) and in different aqua-
tic plant and animal species. Such a result has also been demonstrated in freshwater
oligochaetes (Contardo-Jara et al., 2009), amphibians (Howe et al., 2004, Hedberg and
Wallin 2010) and mammals, including humans (Peixoto, 2005; Pienia˛z˙ek et al., 2004).
The sensitivity of organisms to contaminants depends on many factors, including
the life cycle stages ; early stages are often considered particularly sensitive (e.g., Giesy
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and Graney, 1989 ; Jha et al., 2000). In marine bivalves (oysters and mussels), often
considered as sentinel organisms for coastal environments, embryo-larval stages are
used in ecotoxicological studies. Some previous studies have examined larval growth
or condition index ((Brereton et al., 1973; Geffard et al., 2007) ; the activities of different
enzymes, including those implied in oxidative stress regulation (Damiens et al., 2004;
Quiniou et al., 2007) ; and the integrity of DNA (Jha et al., 2000; Hagger et al., 2005;
Cheung et al., 2006; Wessel et al., 2007). Finally, many of the ecotoxicological studies
using marine bivalve larvae have mainly evaluated the embryotoxic effects of various
pollutants (Robert et al., 1986; His et al., 1999; Nice et al., 2000; Lyons et al., 2002; Libra-
lato et al., 2008; Cachot et al., 2006; Akcha et al., 2012). In this context, the study by Akcha
et al. (2012) is especially interesting as it aimed to determine the potential embryotoxi-
city of two herbicides : diuron and glyphosate but the study tested a highest concentra-
tion of 5.0 µg L-1. By comparison, the metamorphosis success of bivalve larvae has ra-
rely been used as a biological response to study the impact of contaminants in the sen-
sitive life stages (His et al., 1997b). Studies of marine bivalve metamorphosis have espe-
cially addressed the impacts of hormones such as epinephrine (Coon and Bonar 1987,
García-Lavandeira et al., 2005; Wang et al., 2006). It was therefore important to optimise
the protocol suggested by Coon and Bonar (1987) to compare the results with those ob-
tained on embryotoxicity evaluation. The aim of the present study was to assess the im-
pacts of glyphosate, AMPA and two commercial formulations (Roundup Express R© and
Roundup Allées et Terrasses R©) on the embryo-larval development of the Pacific oys-
ter, Crassostrea gigas, by considering abnormality rates and the types of abnormalities.
The second objective was to study the effects of the 4 substances on the success of meta-
morphosis of pediveliger larvae. The hypothesis of a higher toxicity of commercial for-
mulations based on available literature was thus tested by observing two larval stages.
In both cases, broad ranges of concentrations (0.1 to 100,000 µg L-1) were first tested be-
cause of a lack of data in the literature, and then, narrower ranges were used to more
precisely determine the effective concentration that induces an effect on 50% of the
population (EC50). Finally, the present study aimed to assess the usefulness of embryo-
larval development and metamorphosis as toxicity endpoints in marine ecotoxicology,
and to contribute to the assessment of glyphosate-based herbicide toxicity. Such an
evaluation is particularly useful because glyphosate and AMPA are listed among “the
substances subject to review for possible identification as priority substances or prio-
rity hazardous substances” (Official Journal of the European Union, 2008).
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3.2 Materials and methods
3.2.1 Chemical compounds
Glyphosate, the active ingredient in commercial Roundup R© herbicides, is highly
water soluble (Battaglin et al., 2005). It is considered a non-persistent molecule in soils
(half-life, DT50 = 12 days) but relatively persistent in water considering its hydrolysis
(> 30 days for pH ranging from 5 to 9) and photolysis times (69 and 77 days, res-
pectively for pH of 7 and 9) (??). Glyphosate metabolises to AMPA which is highly
water-soluble and persistent in soil (DT50 = 151 days). In this study, the effects of two
commercial Roundup R© herbicides were also assessed, Roundup Express R© (REX) and
Roundup Allées et Terrasses R© (RAT) (Monsanto Company, St-Louis, MO, USA), which
contain 7.2 and 4.4 g L-1 of glyphosate, respectively. In these formulations, adjuvants
are used to aid or modify the action of the principal active ingredient (Tu et al., 2001).
In Roundup R© formulations, the most widely used adjuvants are polyethoxylated tal-
lowamines (POEA). In the present study, glyphosate (97% purity) and AMPA (97.5 %
purity) were obtained from Dr. Ehrenstorfer GmbH R© (Augsburg, Germany). The two
types of Roundup R© were purchased from a garden centre. All concentrations given in
this study are expressed in glyphosate equivalents. All of the solutions of herbicides
used were prepared with natural sterilised open seawater (0.22 µm, Steritop R© Milli-
pore). For both endpoints, the nominal concentrations corresponding to 0.1, 1, 100 and
10,000 µg L-1 of the chemicals (i.e. glyphosate and AMPA) were verified (in duplicate)
by ultraperformance liquid chromatography (UPLC) and fluorometric detection (in ac-
cordance with NF ISO 21458) using UPLC Acquity with FLR detector (Waters) and a
column Acquity BEH C18 -2.1x150 mm, 1.7 µm. Moreover, the analyses were perfor-
med at the beginning and at the end of the exposures to verify the variation in the
tested concentrations during the period of the experiment. These analyses were per-
formed once without embryos or larvae to avoid the interaction between the physico-
chemical and biological processes. Finally, the concentrations of glyphosate and AMPA
in both commercial formulations (REX and RAT) were determined (5 replicates) to verify
the values indicated on the labels by the Monsanto Company.
3.2.2 Embryotoxicity bioassay and experimental design
Embryo-larval toxicity tests were performed on oyster embryos exposed to herbi-
cides using the standardised AFNOR procedure (AFNOR) published in 2009. Four ex-
periments were conducted, and for each experiment, herbicide concentrations were
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tested in triplicate. For the first two experiments, herbicide concentrations ranged from
0.1 to 100,000 µg L-1 with a factor of 10x between each two consecutive concentrations
(7 concentrations in total + control). Then, embryos were exposed to additional concen-
trations of herbicides corresponding to narrower ranges to more precisely determine
the EC50 values. For glyphosate and AMPA, the narrowed range was from 10,000 to
30,000 µg L-1, and 9 and 11 different concentrations (+ control) were tested, respecti-
vely (Fig. 3.3A and 3.3B). For each commercial formulation, the narrowed range was
between 1,000 and 2,000 µg L-1, and a total of 18 different concentrations (+ control)
were tested (Fig. 3.3C and 3.3D). Apart from the herbicide exposures and the control (0
µg L-1), CuSO4.5H2O (Alfa Aesar Gmbh R© ; Karlsruhe, Germany) was used as a positive
control, with concentrations ranging from 20 to 100 µg L-1 (5 concentrations). Condi-
tioned oysters were purchased from the Guernsey Sea Farm Ltd. hatchery (Guernsey,
UK). Male and female gametes were obtained by thermal stimulation of 3 pairs of ge-
nitors (successive baths at 16˚C or 28˚C). After spawning, gametes from the different
genitors were observed under a light microscope to select genitors with the best cell
qualities : highly concentrated and motile spermatozoa and even, pear-shaped oocytes.
The spermatozoa and oocytes of the selected parents were passed through, respecti-
vely, 40 and 100 µm screens to remove debris. Female and male gametes (1 :6) were
then mixed and gently agitated. The occurrence of fertilisation was verified with light
microscope observations, and 20-min post-fertilisation, the embryos were distributed
into glass pillboxes containing 25 mL of natural sterilised seawater (0.22 µm, Steritop R©
Millipore). Embryos were exposed at a density of 60,000 L-1 (corresponding to 1,500
embryos per pillbox) without feeding, aeration and light. After 48 h at 22 ± 1˚C, em-
bryos or D-shaped larvae were fixed using 0.5 mL of an 8% formalin solution. An
average of 100 larvae was counted per replicate using an inverted binocular micro-
scope at 400x magnification (Leica R© DM IRB). Observations allowed the calculation
of rates of abnormality and the discrimination among types of abnormalities ; 5 cate-
gories could be distinguished : shell and/or hinge abnormality, mantle abnormality
(hypertrophies), shell and/or hinge + mantle abnormality, late arrested development
and early arrested development (when cells could be distinguished and counted) (Fig.
3.1). The results of embryo-larval development in exposed organisms were expressed













NAe = Number of abnormal larvae in a given exposure replicate
Te = Total number of larvae in a given exposure replicate




NAc = Number of abnormal larvae in a given control replicate
Tc = Total number of larvae in a given control replicate
3.2.3 Metamorphosis bioassay and experimental design
The aim of this endpoint was to assess the metamorphosis rate of pediveliger lar-
vae (ready for metamorphosis) exposed to herbicides. Experiments were performed 4
times, and each herbicide concentration was tested at least in triplicate. For the four ex-
periments using glyphosate and AMPA, herbicide concentrations tested ranged from
0.1 to 100,000 µg L-1 (broad range). For the Roundup R© formulations, the two first ex-
periments were conducted on the broad range of concentrations ; then, pediveliger lar-
vae were exposed to a narrow range of concentrations between 1,000 and 10,000 µg
L-1 (19 concentrations + control) (Fig. 3.5B and 3.5C). Twenty-one-day-old pediveliger
larvae were purchased from the SATMAR (Société ATlantique de MARiculture) hat-
chery (Barfleur, France). Larvae were exposed in multiwell plates (12-wells, NUNC R© ;
Penfield, New York, USA) in a final volume of 1.5 mL of natural sterilised seawater
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FIGURE 3.1 – Light microscopy images (x400) showing the morphology of the developmental stages of
Crassostrea gigas at 48 h : (A) normal D-shaped veliger ; (B) D-shaped veliger showing abnormal shell ; (C)
D-shaped veliger presenting hypertrophied mantle ; (D) D-shaped veliger exhibiting both shell/hinge
and mantle abnormalities ; (E) embryo showing arrested development at the “old embryo” stage.
(0.22 µm, Steritop R© Millipore). Larval density was set between 50 and 80 larvae per
well. To promote metamorphosis, epinephrine (Sigma Aldrich R©) was added at a final
concentration of 10-4 M (Coon and Bonar, 1987). Experiments were conducted for 24
h at 22˚C without feeding, aeration and light. After 24 h, exposed larvae were obser-
ved using an inverted binocular microscope at 100x magnification (Leica R© DM IRB) to
count dead larvae that showed no movement and/or tissue degradations. Following
this first count, larvae were fixed using an 8% formalin solution. The metamorphosis
rate was evaluated by counting metamorphosed versus non-metamorphosed larvae. A
larva was considered metamorphosed when it presented an obvious loss of its velum,
new shell growth and well-developed gills (Fig. 3.2). Aside from metamorphosis pro-
cesses, we also examined mortality, considering the latter “more serious” than a lack
of metamorphosis. Metamorphosis rates were thus calculated by considering both the
percentages of non-metamorphosed and dead larvae versus metamorphosed ones. The
results of the metamorphosis test in exposed organisms were expressed as net percen-













NNMe = Number of non metamorphosed larvae in a given exposure re-
plicate
Te = Total number of larvae in a given exposure replicate




NNMc = Number of non metamorphosed larvae in a given control repli-
cate
Tc = Total number of larvae in a given control replicate
FIGURE 3.2 – (A) : A 21-day-old C. gigas pediveliger larva showing velum (v) and feet (f), versus (B) : a
20-day-old metamorphosed larva showing developed gills (g) and a shell growth (s).
3.2.4 Statistical analysis
The comparison of herbicide concentrations at the beginning of the experiments and
after 24 h (metamorphosis test) or 48 h (embryotoxicity) exposure was performed using
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Mann-Whitney tests. Non-linear regressions (using the Hill equation) on data obtained
from the two endpoints allowed us to calculate various ECX (effective concentration
for an effect on X% of the individuals tested) values for each contaminant. These re-
gressions were conducted using the Excel R© macro REGTOX (Vindimian, 2012). Data
related to the effects of glyphosate and AMPA on metamorphosis were statistically tes-
ted by one-way ANOVAs, as they met the assumptions of parametric tests (normal
distribution and homogeneity of variances). On the other hand, the data on the impact
of commercial formulations on metamorphosis and all of the data concerning embryo-
toxicity (even transformed) did not meet these assumptions ; thus, Kruskal-Wallis tests
were employed to make conclusions about the significance of the differences between
both the controls and the various herbicide concentrations and the herbicide concen-
trations themselves. When ANOVA or Kruskal-Wallis tests revealed significant dif-
ferences, multiple comparison tests (Student Newman Keuls ; SNK or SNK modified
for Kruskal-Wallis test) were then undertaken to distinguish among different groups
(Scherrer, 1984). All of the analyses were conducted using STATISTICA 8.0 software
(Statsoft R©, Tulsa, OK, USA).
3.3 Results
3.3.1 Analyses of the tested molecules
For the glyphosate and AMPA exposures, the measured concentrations in general
were slightly higher than the nominal concentrations (Table 3.1 ) ; these differences
were greater for the lowest concentrations (1 and above all 0.10 µg L-1) and reached a
maximum of % (0.14 µg L-1 instead of 0.10 µg L-1) for the embryotoxicity test at T0h.
However, the measured concentrations were globally close to the nominal concentra-
tions. The glyphosate concentrations of Roundup Express R© (REX) and Roundup Al-
lées et Terrasses R© (RAT) averaged 9.52 g L-1 (±1.23) instead of 7.20 g L-1, and 6.27 g L-1
(±1.63) instead of 4.40 g L-1, respectively. It thus appeared that the commercial formu-
lations were overdosed by +32.22% for REX and +42.50% for (RAT). For the exposures
of embryos and larvae to Roundup R©, the various solutions were prepared based on
the advertised concentrations (i.e., 7.2 and 4.4 g L-1) ; therefore, the true concentrations
exceeded the nominal ones for both endpoints (Table 3.1). The maximal difference at-
tained was 50% for the embryotoxicity test with REX at T0h and T48h (0.15 µg L-1 ins-
tead of 0.10 µg L-1), but generally, the excess did not reach the proportion of 32.22% for
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REX and 42.50% for RAT, especially for the highest concentration tested (10,000 µg L-1).
When the values recorded at the beginning of the experiments were compared with
those measured after 24 or 48 h of exposure, no significant differences were calcula-
ted (Mann-Whitney tests, p>0.05), and it could be concluded that the organisms were
exposed to constant concentrations during the two types of experiments.
TABLE 3.1 – Results (mean values in µg L-1 ± SEM) of the herbicide analyses performed for both end-
points at the beginning of the experiment and after 24 h or 48 h of exposure to glyphosate, aminomethyl-
phosphonic acid (AMPA) and two commercial formulations : Roundup Express R© and Roundup Allées
et Terrasses R©.
Nominal concentrations Embryotoxicity Metamorphosis rate
T0h T48h T0h T24h
Glyphosate (µg L-1) 0.1 0.12±0.01 0.12±0.02 0.12±0.01 0.12±0.01
1 1.20±0.07 1.20±0.08 1.09±0.01 1.15±0.05
100 114.1±3.1 114.5±3.9 109.7±7.1 113.0±1.4
10,000 10,025±113 9833±244 10,407±166 11,055±155
AMPA (µg L-1) 0.1 0.14±0.00 0.14±0.03 0.10±0.00 0.14±0.01
1 1.09±0.05 1.07±0.01 1.04±0.02 1.08±0.00
100 108.7±2.8 103.4±0.04 102.8±0.1 104.1±0.6
10,000 10,625±403 9957±67 9805±7 10,392±39
REX (µg L-1) 0.1 0.15±0.02 0.15±0.01 0.11±0.01 0.12±0.02
1 1.21±0.01 1.29±0.00 1.07±0.02 1.00±0.00
100 108.7±2.6 122.6±15.9 119.6±16.5 110.9±0.2
10,000 10,625±403 10,745±49 10,455±14 10,757±272
RAT (µg L-1) 0.1 0.13±0.00 0.14±0.00 0.12±0.02 0.11±0.01
1 1.25±0.00 1.32±0.01 1.25±0.03 1.25±0.03
100 136.6±4.8 135.6±0.6 138.1±12.7 116.3±3.0
10,000 10,652±286 10,662±11 12,140±827 11,845±537
3.3.2 Effects of glyphosate-based herbicides on embryo-larval development
For each experiment, the results of the embryo-larval bioassay revealed very high
levels of fecundation, as almost no oocytes were recorded and the observed organisms
were embryos and normal or abnormal D-larvae. Moreover, all of the embryotoxicity
tests presented in this study could be validated because they respected the two valida-
tion conditions required by the standardised procedure (AFNOR, 2009) : in controls,
the rate of normal larvae must reach at least 80%, and the EC50 Cu2+ must fall between
6 and 16 µg L-1. Indeed, these parameters ranged, respectively, from 82.94% (SEM : ±
2.51%) to 92.08% (SEM : ± 1.48%), and from 8.47 to 12.43 µg L-1 in our experiments.
Exposures to glyphosate (and AMPA) and to commercial formulations gave different
results in terms of organism survival and embryo-larval development. No mortalities
were observed at any of the concentrations of glyphosate and AMPA tested, even at
100,000 µg L-1 ; however, at this highest concentration, only embryos and abnormal
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D-shaped larvae were present. In contrast, at 10,000 µg L-1 of REX and RAT, no em-
bryos or D-larvae were observed, and mortality rates of 100% were thus recorded. In
comparison to controls, no effects on embryo-larval development were recorded bet-
ween 0.1 and 1,000 µg L-1 regardless of the chemical studied (Fig. 3.3). A drastic impact
of herbicide exposure was observed between 1,000 µg L-1 and 10,000 µg L-1 for both
Roundup R© formulations (Fig. 3.3C and 3.3D), whereas this hazardous effect occurred
between 10,000 µg L-1 and 100,000 µg L-1 for glyphosate (Fig. 3.3A) and AMPA (Fig.
3.3B). From 20,000 µg L-1 of glyphosate or AMPA, the rates of normal D-shaped larvae
decreased, but compared to the lower concentrations, the differences were not signifi-
cant (Kruskal-Wallis and SNK tests, p>0.05) due to a high degree of heterogeneity (Fig.
3.3A and 3.3B).
FIGURE 3.3 – Net percentages of normal development (NPNe) (± SEM) in C. gigas embryo-larvae ob-
served after 48 h of exposure to herbicides at concentrations ranging from 0.10 to 100,000 µg L-1 for
glyphosate (A) and AMPA (B) or 2,000 µg L-1 for Roundup Express R© (REX) (C) and Roundup Allées et
Terrasses R© (RAT) (D). Since no normal larvae were observed at the tested concentrations of 4,000, 6,000
and 8,000 µg L-1 for REX and RAT, they are therefore not represented. The concentrations that do not share
a letter are significantly different ; by convention, the controls belong to group a. For RAT, NPNe data
lacking at 1,400 µg L-1 due to a technical problem.
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Compared to glyphosate, AMPA showed a higher EC50 value : 40,617 µg L-1 (ver-
sus 28,315 µg L-1) (Table 3.2). Moreover, at the highest concentration (100,000 µg L-1),
glyphosate appeared to be slightly more toxic than AMPA because the net percen-
tages of normal development (NPNe) were 0.52% (SEM : ±0.45%) and 20.45% (SEM :
±6.88%), respectively. For the exposures to commercial formulations, no normal lar-
vae were observed at the tested concentrations of 4,000, 6,000 and 8,000 µg L-1. This
conclusion led us to narrow the range of tested concentrations of REX and RAT again, to
between 1,000 and 2,000 µg L-1. From the exposure to 1,000 µg L-1 REX, NPNe progres-
sively decreased up to the concentration of 1,500 µg L-1, which did not allow normal
larval development in C. gigas (Fig. 3.3C). For RAT exposure, the NPNe profile differed
because no significant effects were observed up to 1,600 µg L-1, and a sharp decrease
was then noted (Fig. 3.3D). Considering both the EC10 and EC50 values (Table 3.2), the
tested commercial formulations were more toxic than the active matter and its meta-
bolite, and among the Roundup R© formulations, REX was the most toxic with an EC50
of 1,133 µg L-1 (versus 1,672 µg L-1 for RAT). When abnormal embryo-larval develop-
ment was observed, different types of abnormalities could be distinguished (Fig. 3.4A
to 3.4D). If we consider the controls and the range of herbicide concentrations where
no effects were recorded regardless of the chemical used (i.e., 0.1 to 1,000 µg L-1), it
appeared that the most frequent abnormalities ( 4.3-6.3%) were arrested development
at the “old embryo” stage (EMB) and abnormalities affecting the shell and/or hinge
(SHEL). The percentages of abnormalities affecting the mantle (MANT) or both the
shell and mantle (MASH) significantly increased from approximately 1,000 µg L-1 for
the commercial formulations (Fig. 3.4C and 3.4D) and 10,000 µg L-1 for glyphosate and
AMPA (Fig. 3.4A and 3.4B). Exposures to REX could be distinguished by the frequency
of these abnormalities. At the highest concentrations, frequent arrest of development
at the “old embryo” stage was observed. The level of 50% “old embryos” was not at-
tained for AMPA and occurred at 40,000 µg L-1 for glyphosate, 1,850 µg L-1 for RAT
and 1,550 µg L-1 for REX.
3.3.3 Effects of glyphosate-based herbicides on larval metamorphosis
Aside from metamorphosis rates, mortality rates were also considered because mor-
tality processes are « »more serious than a lack of metamorphosis. For the four me-
tamorphosis tests performed, the mortality rate of the controls was 1.73% (SEM : ±
0.47%). For the exposures to glyphosate and AMPA, mortality rates were low whate-
ver the concentration tested ; they ranged, respectively, from 1.68% (SEM : ± 0.71% ; 10
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TABLE 3.2 – Ecotoxicological parameters calculated for (1) the embryotoxicity tests (rates of mortality
and abnormalities in D-shaped larvae) and (2) the rates of pediveliger larvae mortality and metamor-
phosis after 48 h exposures to 4 herbicide substances : glyphosate (GLY), AMPA, Roundup Express R©
(REX) and Roundup Allées et Terrasses R© (RAT). ECX = effective concentration (in µg L-1) which induces
an effect on X% of the population (10 or 50%).
Endpoints Parameters GLY AMPA REX RAT
Abnormality rates in D-shaped larvae EC10 13,457 10,299 1006 1628EC50 28,315 40,617 1133 1672
Mortality rates of pediveliger larvae EC10 >100,000 >100,000 6601 4991EC50 >100,000 >100,000 8502 7934
Metamorphosis rates of pediveliger larvae EC10 >100,000 >100,000 5215 4150EC50 >100,000 >100,000 6366 6060
µg L-1 L-1) to 7.49% (SEM :± 2.76% ; 100,000 µg L-1) and from 1.22% (SEM :± 0.61% ; 10
µg L-1) to 2.84% (SEM : ± 1.03% ; 1,000 µg L-1). In both cases, the EC50 value was higher
than 100,000 µg L-1 (Table 3.2). By contrast, the tests applied to the commercial formu-
lations revealed far higher mortality rates ; EC50 values were as low as 8,502 and 7,934
µg L-1 for REX and RAT, respectively. For the 4 experiments, the metamorphosis rate of
the controls reached 78.03% (SEM : ± 1.50%). By comparison with mortality rates, the
metamorphosis rates of pediveliger larvae showed similar differences between herbi-
cide substances. Indeed, glyphosate and AMPA (Fig. 3.5A) appeared far less toxic than
the two commercial formulations (Fig. 3.5B and 3.5C), and for the former substances,
the wide range tested (up to 100,000 µg L-1) did not allow us to determine the EC50
values (Table 3.2). Although no significant differences were found among the different
concentrations of AMPA (ANOVA, p=0.08), the highest concentration of glyphosate
induced a slight but significant decrease in the metamorphosis rate to 80.15% (SEM :
± 5.50%) (ANOVA, p<0.001 ; SNK, p<0.01). The exposures to RAT showed a signifi-
cant decrease of the metamorphosis rate with increases in the RAT concentration above
4,000 µg L-1 (Kruskal & Wallis, p<0.001) (Fig. 3.5C). Two rather low concentrations (1
and 10 µg L-1) led to slight decreases in the metamorphosis rate, which did not dif-
fer significantly from the rate recorded at 4,000-6,800 µg L-1 (group b) ; however, for
these two low concentrations, the standard errors were particularly high. The profile
of metamorphosis rates recorded for REX exposures (Fig. 3.5B) was similar to that of
RAT exposures, and from 5,000 µg L-1, the metamorphosis rate significantly decreased
with an increasing concentration of REX (Kruskal & Wallis, p<0.001). Finally, for the
two types of Roundup R©, the EC50 showed similar values : 6,366 µg L-1 and 6,060 µg L-1
for REX and RAT, respectively (Table 3.2).
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TABLE 3.3 – Ecotoxicological parameters corrected by considering the measured concentrations of herbi-
cides (instead of the nominal concentrations ; for comparison, see Table (3.2) for the embryotoxicity tests
and the rates of pediveliger larvae metamorphosis. GLY = glyphosate ; AMPA = glyphosate metabolite ;
REX = Roundup Express R© and RAT = Roundup Allées et Terrasses R©. ECX = effective concentration (in µg
L-1) that induces an effect on X% of the population (10 or 50%).
Endpoints Parameters GLY AMPA REX RAT
Abnormality rats in D-shaped larvae EC10 13,347 11,032 1037 1951EC50 27,175 46,105 1168 2001
Metamorphosis rates of pediveliger larvae EC10 >100,000 >100,000 5778 5244EC50 >100,000 >100,000 6940 7550
3.4 Discussion
3.4.1 Concentrations of chemicals and their dynamics
In the present study, glyphosate-based herbicides were examined because of their
very important use in agricultural and non-agricultural activities throughout the world
(Baylis, 2000; Woodburn, 2000). Before evaluating the potential effects of these her-
bicides on the Pacific oyster, it was important to assess the contaminant’s fate and
concentration dynamics in the glass pillboxes (embryotoxicity) and in the multiwell
plates (metamorphosis) during experiments lasting 48 and 24 h, respectively. In the ab-
sence of larvae, analyses of glyphosate and AMPA showed no significant differences
between the values measured at the beginning and the end of the experiments. This re-
sult suggested that no hydrolysis occurred in our experimental conditions ; photolysis
could also be excluded because the embryos and larvae were incubated in total dark-
ness. The materials used for the embryotoxicity (glass) and metamorphosis tests (po-
lystyrene including the treatment Surface Nunclontm) also allowed us to avoid a signi-
ficant adsorption of tested chemicals onto the experimental surfaces. The embryos and
larvae were thus exposed to constant herbicide concentrations. The herbicide analyses
were also performed to compare the nominal concentrations with the true concentra-
tions in our experimental conditions. At the beginning and end of the experiments, the
measured concentrations were generally higher than the nominal ones, and the fac-
tor varied according to the concentrations (Table 3.1). For glyphosate and AMPA, the
differences between the nominal and measured concentrations were most likely due
to experimental handling and/or changes that occurred during the analyses. For the
commercial formulations, the potential differences due to handling remains valid, but
another source of difference can also be put forward. Indeed, the commercial formula-
tions were overdosed : 6.27 g L-1 (instead of 4.40 g L-1) for Roundup Allées et Terrasses R©
(RAT) and 9.52 g L-1 (instead of 7.20 g L-1) for Roundup Express R© (REX). Regarding the
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differences between the nominal and measured concentrations, the values of EC50 for
both endpoints were re-calculated by considering the measured concentrations (Table
3.3). For herbicide concentrations not analysed, theoretical measured concentrations
were calculated from the concentrations analysed (i.e. 0.1 ; 1 ; 100 and 10,000 µg L-1)
by fitting polynomial equations, the fitness of which was evaluated by the values of
R2. For the embryotoxicity tests, the corrected values of EC50 were higher : +3.15% for
REX, +13.51% for AMPA and +19.67% for RAT, except for glyphosate (-4.02%). For the
metamorphosis tests, the corrected EC50 values were also higher, especially for RAT
(+24.59%) compared to REX (+9.00%) (Table 3.3). Nevertheless, the values of EC50 and
corrected EC50 were close for each compound and both endpoints.
FIGURE 3.4 – The occurrence of the various types of abnormalities affecting embryo-larval development
in C. gigas after 48 h of herbicide exposure in relation to the concentrations of 4 chemicals : (A) glypho-
sate ; (B) AMPA ; (C) Roundup Express R© and (D) Roundup Allées et Terrasses R©. NOR : normal D-shaped
larvae ; SHEL : D-shaped larvae exhibiting shell and/or hinge abnormalities ; MANT : D-shaped larvae
showing a hypertrophied mantle ; MASH : D-shaped larvae presenting an abnormality affecting both
shell/hinge and mantle ; EMB : “old embryo”.
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3.4.2 Effects of glyphosate-based herbicides on larval metamorphosis versus embryo-
larval development
It has already been reported that early life stages of the organisms are especially
sensitive to toxicological injury (e.g., Giesy and Graney, 1989 ; Jha et al., 2000), and the
present study suggested that among the youngest stages, the embryos and 48 h D-
shaped larvae were more sensitive than 21 d larvae. The sensitivity of the very early
stages can be linked with the very essential processes occurring in this period ; mor-
phological axes are being formed, cells are being rearranged, their fate is specified, and
multilayered axes are being formed (Gilbert, 2003). By comparison, some morpholo-
gical and anatomical changes occur during metamorphosis, but they cannot be consi-
dered so important. In Crassostrea gigas, Baker and Mann (1994) distinguished 2 pri-
mary metamorphosis stages (prodissoconch post-larvae and dissoconch post-larvae),
where the main changes are the progressive degeneration of the velum, the eyespots
and then the foot ; the gradual development of the gills ; and the growth of the shell
beyond the margin of the prodissoconch. These changes involve the histolysis of larval
tissues, differentiation and proliferation of adult tissues along with associated bioche-
mical and physiological modifications. The mechanisms that control these concomi-
tant changes have been investigated by Coon and Bonar (1987) and García-Lavandeira
et al. (2005). GABA and epinephrine induced both settlement and metamorphosis in 4
different marine bivalves, including the oyster Ostrea edulis (García-Lavandeira et al.,
2005). By studying metamorphosis in C. gigas, Coon and Bonar (1987) demonstrated for
the first time the existence of alpha1-adrenoceptors in molluscs and suggested 10-4 M
epinephrine to promote metamorphosis. Compared to natural substrates or substrates
used in hatcheries, multiwell plates did not offer an optimal surface for pediveliger
larvae to metamorphose. We performed tests without adding epinephrine, but they
did not allow metamorphosis to take its course, whereas tests conducted on the same
batch of pediveliger larvae led to metamorphosis when epinephrine was added. The
effect of herbicides on metamorphosis was assessed by comparing the rates of exposed
larvae with those of controls, but an interaction between epinephrine and the tested
herbicides cannot be excluded. To avoid the addition of epinephrine, it could be inter-
esting in the future to elaborate a protocol that allows both the use of a more conve-
nient substrate and the possibility of distinguishing metamorphosed larvae from non-
metamorphosed individuals. Nevertheless, the metamorphosis test, which is quite in-
expensive and easy to apply, provide interesting and ecologically relevant results, and
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this test can be recommended for ecotoxicological evaluation of contaminants. Quite
surprisingly, metamorphosis in bivalves has been rarely employed as an endpoint in
ecotoxicology in comparison with the use of embryo-larval development. His et al.
(1997b) studied the impact of sediment contaminated by PAHs on the metamorphosis
of C. gigas. They concluded that unfiltered and filtered elutriates drastically reduced
larval metamorphosis and showed a dose-response.
FIGURE 3.5 – Net percentages of metamorphosed larvae (NPMe) (± SEM) observed after 24 h of exposure
to herbicides at concentrations ranging from 0.1 to 100,000 µg L-1 for glyphosate and AMPA (A) or
10,000 µg L-1 for Roundup Express R© (REX) (B) and Roundup Allées et Terrasses R© (RAT) (C). Since no
metamorphosis was observed at the tested concentration of 100,000 µg L-1 for REX and RAT, the data
are therefore not presented. The concentrations that do not share a letter are significantly different ; by
convention, the controls belong to group a.
3.4.3 Effects of various contaminants on the embryo-larval development of marine
bivalve species
The embryo-larval development of various invertebrates constitutes a useful micro-
scopic endpoint in ecotoxicology. However, in most of the published literature dea-
ling with embryotoxicity, the qualitative nature of abnormalities is not specified, and
95
CHAPITRE 3.
the results are expressed only in terms of rates of abnormality. In the present study,
distinctions between the different types of abnormalities were made, and shell abnor-
malities appeared to be less severe compared with arrested development (occurring
earlier) or abnormalities affecting the mantle (Fig. 3.4). It would be interesting to de-
termine whether shell abnormalities (showing different degrees of severity) are viable
or lethal by studying the course of larval development of the affected larvae. The ans-
wer will allow a better standardisation of the results obtained by different research
teams. The impacts of various contaminants on embryo-larval development have been
studied in different bivalve species, and embryotoxicity is especially well documented
in the Pacific oyster. (e.g. His et al., 1999; Lyons et al., 2002; Cachot et al., 2006; Wessel
et al., 2007; Libralato et al., 2008; Akcha et al., 2012. When the concentrations inducing
embryotoxicity in C. gigas are compared for different types of chemicals, it appears
that glyphosate-based herbicides are relatively weakly toxic in terms of their effect on
embryo-larval development at a minimum concentration of 1,000 µg L-1 (for REX). Nice
et al. (2000) reported a delay in the differentiation of D-shaped larvae exposed to 0.1 µg
L-1 4-nonylphenol ; nevertheless, after 48 h, the number of D-shaped larvae in the 3 lo-
west concentrations (0.1, 1 and 10 µg L-1) did not differ significantly from the controls,
whereas less than 10% of the D-shaped larvae were normal at 100 µg L-1. PAHs are
well known for their toxicity, and concentrations as low as 2.5 µg L-1 (benzo[a]pyrene)
and 100 µg L-1 (pyrene) induced abnormal embryo-larval development (Lyons et al.,
2002). Wessel et al. (2007) observed embryotoxicity of benzo[a]pyrene from the lowest
concentration tested (0.05 µg L-1), and the threshold of 50% of abnormalities reached
at 50 µg L-1 ; by contrast, ethinylestradiol (a compound in contraceptive pills) had no
effect on larval development for the range of tested concentrations (up to 0.425 µg
L-1). Compared to the glyphosate-based herbicides tested in the current study, metals
were revealed to also be more toxic, and the EC50 values reported by His et al. (1999)
for Cl2Hg and CuSO4 were 12.3 and 37 µg L-1, respectively. This toxicity justified the
use of CuSO4 as a positive control. Among pesticides, atrazine and simazine (herbi-
cides that are now banned in several European countries) exerted no deleterious effect
for concentrations ≤ 1,000 µg L-1 (abnormality rates <5%), a slight effect at 2,500 and
5000 µg L-1 (∼ 15-20%) and a drastic effect at 10,000 µg L-1 (75%) (Robert et al., 1986).
These authors added that in the field, herbicides may also play an indirect role in the
development of oyster larvae by curbing the growth of plankton. Aside from metals,
His et al. (1999) tested 3 pesticides, methiocarb (molluscicide), dinoterb and glyphosate
(herbicides), and they concluded that dinoterb was the only pesticide that was toxic in
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the range of tested concentrations (up to 200 µg L-1), with an EC50 of 72.2 µg L-1. Endo-
sulfan is an insecticide that was investigated by Wessel et al. (2007), who demonstrated
an increase in the number of abnormal D-shaped larvae according to a gradient of
concentrations ; this increase became statistically significant at the highest concentra-
tion of 122 µg L-1. With regards to glyphosate, His et al. (1999) found no embryotoxic
effects of this herbicide (tested up to 200 µg L-1) on the embryo-larval development of
either C. gigas or the sea urchin Paracentrotus lividus. More recently, Akcha et al. (2012)
tested the potential embryotoxicity of low concentrations of two herbicides : diuron
(banned in France since December 2008 ; 0.05-0.5 µg L-1) and glyphosate, plus its com-
mercial formulation, Roundup Express R© (REX) (0.5 to 5 µg L-1). In the narrow and low
range of concentrations tested, these authors demonstrated a significant toxic effect of
diuron on embryo-larval development from 0.05 µg L-1. By contrast, they found no evi-
dence of embryotoxicity for glyphosate in 2 experiments (corresponding to 2 couples of
genitors) and toxicity from a concentration as low as 2.50 µg L-1 in another experiment,
which was most likely performed with genitors that were especially sensitive. Indeed,
the controls of this third experiment showed an abnormality rate that was too high
(∼ 30%) to validate this experiment according to the standardised AFNOR procedure.
Finally, Akcha et al. (2012) indicated no embryotoxic effect of REX and found a higher le-
vel of abnormal D-larvae after exposure to glyphosate versus REX. It has already been
reported that abnormal embryo-larval development could be explained by the accu-
mulation of unrepaired DNA lesions. In this context, Wessel et al. (2007) conducted a
study to determine both embryotoxicity and genotoxicity in the same batch of fecun-
dated embryos exposed to pollutants. These authors found a positive and significant
correlation between genotoxicity (assessed by the comet assay) and embryotoxicity. In
adult oysters exposed to diuron (0.30 and 3 µg L-1), Bouilly et al. (2007) showed a si-
gnificant increase of the aneuploidy level and a transgenerational effect. Exposures of
spat and adult oysters to diuron (Bouilly et al., 2007; Luna-Acosta et al., 2012) or to a
mixture of pesticides including glyphosate (Gagnaire et al., 2007) induced significant
changes in immunological parameters. Compared to juveniles or adults, studying the
defence mechanisms of very early life stages is far more difficult to assess, and this
topic is poorly documented in bivalves. Nevertheless, Thomas-Guyon et al. (2009) in-
dicated that pro-phenoloxidase (proPO) activity, which plays an important function in
non-shelf recognition, was expressed early in C. gigas (from 6 h embryos) and reached
a maximum at 21 h. Damiens et al. (2004) investigated the capability to regulate oxida-
tive stress in D-shaped larvae of C. gigas exposed to 2 insecticides : carbofuran (100 and
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1,000 µg L-1) and malathion (100 and 300 µg L-1). These authors concluded that 100 µg
L-1 of carbofuran could induce increases in both catalase and glutathione S-transferase
(GST) activities, whereas this increase only concerned catalase activity with 300 µg L-1
malathion. Regardless of the insecticide and the concentrations used, the TBARS level
(expression of the lipid peroxidation) did not differ significantly between the control
and exposed larvae ; this result suggested that D-shaped larvae have means of regula-
ting oxidative stress.
3.4.4 Sensitivity of various aquatic species to glyphosate and AMPA
Among aquatic organisms, the biological models that have classically been used to
guide European legislations on contaminants including pesticides are algae (Pseudo-
kirchneriella subcapitata and Navicula pelliculosa in freshwater ; Skeletonema costatum in
seawater), crustaceans (Daphnia magna in freshwater and Americamysis bahia in seawa-
ter) and fishes (Cyprinus carpio in freshwater and Oncorhynchus mykiss, which is an
amphidromous species) (??). In the present study, no EC50 values could be calculated
for the metamorphosis tests, and no comparisons could thus be made with biologi-
cal models used in regulatory studies. By contrast, the EC50 value computed for the
embryotoxicity tests with exposures to glyphosate (28.315 mg L-1) was lower than the
values reported for O. mykiss (38 mg L-1), D. magna (40 mg L-1), A. bahia (40 mg L-1), N.
pelliculosa (42 mg L-1) and C. carpio (115 mg L-1) (??). For AMPA, limited EC50 data are
available, but it appears that the EC50 value calculated for embryotoxicity in C. gigas
(40.617 mg L-1) was again lower than that indicated for O. mykiss (520 mg L-1) and D.
magna (690 mg L-1). Glyphosate and AMPA thus appeared to be more toxic to the Paci-
fic oyster compared to the regulatory model organisms. It could therefore be suggested
that the embryotoxicity test C. gigas could be a sensitive endpoint for ecotoxicological
evaluation. Unfortunately, no comparisons could be made for REX and RAT because
the ecotoxicological data needed to evaluate the effects of commercial formulations on
regulatory species are lacking.
3.4.5 Comparison of the effects of glyphosate/AMPA and Roundup R© formulations
In the present study, both REX and RAT appeared to be far more toxic than glypho-
sate and its metabolite for the two endpoints studied. In fact, the EC50 values computed
for the embryos exposed to RAT were 16.93- and 24.29-fold lower by comparison with
those calculated for glyphosate and AMPA, respectively. The corresponding factors for
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REX compared to glyphosate and AMPA reached 24.99 and 35.85, respectively. Using
7 test organisms (i.e. marine bacterium, 2 species each of microalgae, ciliate and plank-
tonic crustacea), Tsui and Chu (2003) highlighted the toxicity of the main adjuvant in
Roundup R©, POEA, and ranked the following toxicity order : POEA> Roundup R©> gly-
phosate acid> IPA salt of glyphosate. Except in microalgae, POEA accounted for more
than 86% of Roundup R©’s toxicity, and the toxicity contribution of POEA was shown
to be species-dependent. Howe et al. (2004) compared the potential toxicity of glypho-
sate, POEA and 6 glyphosate-based commercial formulations to 4 amphibian species
(Rana ssp. and Bufo americanus). The toxicity of commercial formulations varied with
both species and developmental stages, and in Rana clamitans, for example, no signifi-
cant acute toxicity was observed for glyphosate while POEA was found to be the most
toxic. In the blackworm, Lumbriculus variegatus, exposure to Roundup Ultra R© led to
a significant increase in both soluble glutathione S-transferase (sGST) and superoxide
dismutase (SOD) ; exposure to glyphosate led to an elevation of sGST but to a les-
ser extent (Contardo-Jara et al., 2009). In melanophores from Xenopus laevis, Hedberg
and Wallin (2010) reported that Roundup R© formulations inhibit intracellular transport
through the disassembly of the cytoskeleton, possibly by interfering with intracellular
Ca2+-balance. According to Peixoto (2005), glyphosate alone did not impact the bioe-
nergetics of isolated rat liver mitochondria, in contrast to Roundup R© formulation pro-
ducts. Pienia˛z˙ek et al. (2004) concluded that Roundup Ultra R© induced more changes
in the function of human erythrocytes than its active substance, which is most likely a
result of the properties of its additives. In the backdrop of above information, it would
be interesting to test the effect of POEA on the embryo-larval development and meta-
morphosis of C. gigas in future studies.
3.4.6 Level of contamination of aquatic ecosystems by glyphosate-based herbicides
and perspectives
Some authors have reported relatively high environmental concentrations of gly-
phosate, with peaks reaching 137 µg L-1 in Mediterranean river ecosystems (Puértolas
et al., 2010). In hydrographical systems located in Normandy (France), the glyphosate
and AMPA concentrations recorded in 2006 never exceeded 1.43 µg L-1 and 1.19 µg L-1,
respectively (Agence de l’Eau Seine Normandie, pers. comm.). Glyphosate analyses in
seawater are especially difficult to achieve because of the presence of salts, but the limi-
ted data available suggests concentrations of glyphosate of 1.20 µg L-1 in shellfish pro-
duction areas (Burgeot et al., 2008). Buisson et al. (2008) demonstrated that pesticides
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such as diuron could be found in seawater at low tide with maximum concentrations
of 0.132 µg L-1. The results provided by the current study showed that calculated EC50
values were much higher than environmental concentrations. We chose to test ranges
of concentrations that could be considered environmentally unrealistic but that also
included potential environmental concentrations (0.1 and 1 µg L-1). Besides the ECX
values, it is also interesting to consider the PNEC (predictive no effect concentration).
In the frame of the European water framework directive, environmental quality stan-
dards (EQSs) are required for substances falling under Annex VIII like glyphosate (Of-
ficial Journal of the European Union, 2008). In 2010, the UK Technical Advisory Group
proposed PNECs values calculated for both fresh and saltwater and both long-term
and short-term experiments (Maycock et al., 2012). These values calculated by conside-
ring available ecotoxicity data for glyphosate in saltwater are potentially in the range
33 to 398 µg L-1. These values are higher (x33 to 398) than the concentrations usually re-
corded in rivers of Normandy ; unfortunately, this calculation cannot be performed for
Roundup R©, which was revealed to be more toxic. Additional long-term exposures (>1
month) of spat to low doses of pesticides are planned that will allow us to study the ef-
fects of these types of contaminants in a more realistic way. Finally, this study focused
only on the effects of individual contaminants (glyphosate and AMPA) or commercial
formulations (glyphosate and additives), whereas contamination by pesticides is gene-
rally multiple in the environment. Further studies should therefore include mixtures
of pesticides which could interact differently to induce the biological effects.
3.5 Conclusion
Our study provides the first data for both embryotoxicity and metamorphosis tests
conducted in a marine bivalve. The two endpoints studied appeared to be convenient
to determine the potential harmful effects on a non-target species, Crassostrea gigas. For
example, the EC50 values computed for the embryotoxicity tests with glyphosate and
AMPA were lower than the values reported for regulatory model organisms. In the
Pacific oyster, the embryotoxicity test appeared more sensitive but also a little more
difficult to assess compared to the metamorphosis assay. In addition to the rates of
embryo-larval abnormalities, the distinction of the types of abnormalities could allow
a better standardisation of the method in order to avoid subjectivity. In terms of metho-
dology, it is also important to verify the true concentrations, and to compare them to
the nominal concentrations. In comparison to the active ingredients, fewer ecotoxicolo-
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gical data are generally available about the by-products and the commercial formula-
tions. In the current study, this is especially unfortunate because REX and RAT appeared
to be far more toxic for the two endpoints studied. According to the toxicity classifica-
tion for aquatic species (Giesy et al., 2000), glyphosate and AMPA can be considered
as « slightly toxic » (embryotoxicity) or « practically nontoxic » (metamorphosis assay)
whereas the two commercial formulations can be classified among the « moderately
toxic » molecules for both endpoints. Further studies including chronic exposures on
spat and adults to definitely conclude on the toxicity of glyphosate-based herbicides to
the Pacific oyster are required.
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Abstract
Surfactants used in herbicide formulations are generally considered inert with no toxic
effects on animals. Polyethoxylated tallow amines (POEAs) are non-ionic surfactants
used in many herbicide formulations to promote the penetration of the active matter
into plant cuticles. The present study aimed to assess the toxicity of a POEA surfac-
tant system, the Genamin T-200 R©, on two larval stages of the Pacific oyster, Crassostrea
gigas. The embryotoxicity of Genamin T-200 R© was quantified after 36 hours of expo-
sure, considering both arrested development and abnormalities in D-shaped larvae.
The ability of pediveliger larvae to metamorphose was studied after 24 h exposure to
Genamin T-200 R©. According to the European toxicity classification, the present results
suggest that Genamin T-200 R© could be considered very toxic to embryo larval deve-
lopment, with an EC50 of 262 µg L-1, and toxic to metamorphosis processes with an
EC50 of 3027 µg L-1. The high toxicity of glyphosate-based formulations compared to




Glyphosate-based herbicides including Roundup R© are widely used and are among
the most-used pesticides in the world (Howe et al., 2004). Glyphosate could be conside-
red a contaminant to aquatic ecosystems ; in fact, it has been measured at µg L-1 levels
(Kolpin et al., 2006) and even > 100 µg L-1 (Puértolas et al., 2010) in streams in agri-
cultural regions. Glyphosate-based herbicides generally consist of an active ingredient
and one or more adjuvants that aid or modify the action of the active ingredient (Van
Valkenburg, 1982; Foy, 1987). Some authors have already reported that non-ionic sur-
factants interacting with plant cuticles are highly water soluble (Hess and Foy, 2000)
and can enter aquatic ecosystems after heavy rain episodes. The effects of glypho-
sate on aquatic organisms are generally considered to be moderate (Mann and Biwell,
1999 ; Bringolf et al., 2007), but several studies have shown that commercial formula-
tions containing glyphosate are more toxic than glyphosate alone due to the addition
of surfactants (Folmar et al., 1979 ; Mann and Biwell, 1999 ; Tsui and Chu 2003). The
most common adjuvants in glyphosate-based formulations are polyethoxylated tallow
amines (POEAs), which are used to promote the penetration of the active ingredient
(e.g., glyphosate) into plant cuticles (Relyea, 2005). POEAs are diethoxylates of tallow
amines that are characterised by the ratio of oxide :tallow-amine, which ranges from
5 :1 to 25 :1 (Brausch and Smith, 2007). Although adjuvants are considered biologically
inert by manufacturers and protection agencies, various studies have demonstrated
that POEAs are toxic to aquatic organisms such as Daphnia magna (Brausch et al., 2007),
the freshwater fairy shrimp Thamnocephalus platyurus (Brausch and Smith, 2007), the
freshwater mussel Lampsilis siliquoidea (Bringolf et al., 2007) and four amphibian spe-
cies (Howe et al., 2004). A study by Mottier and his collaborators 2013 reported that
Roundup R© formulations are more toxic to D-shaped and pediveliger larvae than gly-
phosate alone or its by-product, aminomethylphosphonic acid (AMPA). It was thus
interesting to evaluate the effects of an adjuvant system alone on embryotoxicity and
the success of metamorphosis in the Pacific oyster, which is one of the major mollusc
species cultivated in France and throughout the world.
4.2 Materials and methods
Genanim T-200 R© was purchased from an agricultural cooperative. It contains POE-
15 at a concentration of 732 g L-1 (Mesnage et al., 2012). All of the solutions were prepa-
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red by diluting Genamin T-200 R© in natural sterilised seawater (0.22 µm, Steritop R© Mil-
lipore). The standardised AFNOR procedure (AFNOR, 2009) was used to assess the ef-
fect of POEA on embryo-larval development. According to this procedure, CuSO4.5H2O
(Alfa Aesar Gmbh ; Karlsruhe, Germany) was used as a positive control, with five
concentrations ranging from 20 to 100 µg L-1. Nine concentrations of Genamin T-200 R©
(+ control) ranging from 0.1 to 1000 µg L-1 were tested (Fig. 4.1). Three independent
experiments (corresponding to three different pairs of genitors) were conducted, and
each concentration was tested in triplicate. The detailed protocol used to obtain em-
bryos has previously been published (Mottier et al., 2013). Briefly, gametes from males
and females were obtained by thermal stimulation of individualised conditioned oys-
ters. The oocytes and spermatozoa of the selected parents were sieved and then mixed
(1 :6). Twenty minutes post-fertilisation, the embryos were distributed into pillboxes
containing 25 mL of natural sterilised seawater. Embryos were exposed at a density
of 60,000 L-1 without feeding, aeration or light. After 36 h at 22 ± 1˚C, the embryos
or D-shaped larvae were fixed using an 8% formalin solution. A minimum of 100 in-
dividuals was observed per replicate using an inverted binocular microscope at 400x
magnification (Leica200 R© DM IRB). Two categories could be distinguished : normal
D-shaped larvae and abnormal individuals, the latter including embryos in late ar-
rested development or D-shaped larvae showing shell/hinge abnormalities, mantle
abnormalities (hypertrophies) or shell and/or hinge + mantle abnormalities. For each
concentration, net percentages of normal development, NPNe (adjusted for the controls),
were calculated (Mottier et al., 2013).
The metamorphosis rates of pediveliger larvae (ready for metamorphosis) were cal-
culated after exposure to Genamin-T200 R©. Thirteen concentrations (+ control) ranging
from 0.1 to 10000 µg L-1 were tested. Three independent experiments (corresponding
to three different larva batches) were conducted and each concentration was tested in
triplicate. Twenty-one-day-old pediveliger larvae were provided by the SATMAR (So-
ciété ATlantique de MARiculture) hatchery (Barfleur, France). Larvae were exposed
in multiwell plates in a final volume of 1.5 mL of natural sterilised seawater. Larval
density was set between 50 and 80 larvae per well. To promote metamorphosis, epi-
nephrine (Sigma Aldrich R©) was added at a final concentration of 10-4 M (Coon and
Bonar, 1987). Experiments were conducted at 22˚C without feeding, aeration or light.
After 24 h, larvae were fixed using an 8% formalin solution. The metamorphosis rate
was evaluated by counting metamorphosed versus non-metamorphosed larvae. A me-
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tamorphosed larva presents an obvious loss of its velum, new shell growth and well-
developed gills. The results of the metamorphosis assay in exposed organisms were
expressed as net percentages of metamorphosis, NPMe (Mottier et al., 2013). Non-linear
regressions (Hill equation) were used to calculate EC50 (effective concentration for an
effect on 50% of the individuals tested) values for each contaminant. These regressions
were conducted using the Excel R© macro REGTOX (Vindimian, 2012). The data concer-
ning embryotoxicity were subjected to logit transformation. As the data met the as-
sumptions of normality and homoscedasticity, they were tested using one-way ANO-
VAs. Multiple comparison tests (Student-Newman-Keuls) were undertaken to distin-
guish differences among different groups. The metamorphosis data were not normally
distributed even with various transformations. A one-way Kruskall and Wallis test was
thus performed, followed by multiple comparison tests (modified Student-Newman-
Keuls for non-parametric data). All of the analyses were conducted using STATISTICA
8.0 software (Statsoft R©, Tulsa, OK, USA).
4.3 Results
Considering the requirements of the standardised procedure (AFNOR, 2009), all of
the embryotoxicity assays performed could be validated. In fact, high levels of fecun-
dation were recorded, and no oocytes were observed after 36 h. The rate of normal
larvae in control groups reached at least 80% for the three experiments (from 80.61%±
2.55 to 91.36% ± 2.38). Finally, the EC50 recorded for Cu2+ exposures (positive control)
always fell between 6 and 16 µg L-1. Between 0.1 and 10 µg L-1 of POEA, no significant
effects on embryo-larval development were recorded and NPNe ranged from 102.6%
to 94.91% (Fig. 4.1A). A sharp drop in normal larvae rates was observed between 100
(NPNe= 71.86%) and 600 µg L-1 (NPNe= 11.16%), leading to a rate of 100% of abnor-
malities at concentrations of 800 µg L-1 and above. Although the data have been nor-
malised according to the rates calculated for controls (NPNe), a strong heterogeneity of
the response of larvae was observed between the concentrations of 100 and 800 µg L-1
with a standard deviation ranging from 15% to 26.83%. Finally, the value of EC50 esti-
mated from non-linear regression was 262 µg L-1. The rate of metamorphosis observed
for the control group did not differ from those computed for concentrations from 0.1
to 2500 µg L-1, and NPMe varied from 84.73% to 99.42% (Fig. 4.1B). Despite substantial
heterogeneity in the response of larvae, the process of metamorphosis appeared to be
significantly affected from a concentration of 3000 µg L-1 : only 48.04% of larvae were
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metamorphosed. A huge decrease in metamorphosis rates was observed at 3500 µg L-1
(NPMe=23.30%) and 4000 µg L-1 (NPMe=5.21%), and no metamorphosis occurred at
6000 µg L-1. The EC50 estimated from non-linear regression was 3027 µg L-1.
FIGURE 4.1 – A. Net percentages of normal development (NPNe) in Crassostrea gigas embryo-larvae
observed after 36 h of exposure to Genamin T-200 R© at concentrations ranging from 0.10 to 800 µg L-1
(as NPNe at 1000 µg L-1 is equal to 0.00%, it is not represented). B. Net percentages of metamorphosis
(NPMe) in C. gigas pediveliger larvae observed after 24 h of exposure to Genamin T-200 at concentrations
ranging from 0.10 to 6000 µg L-1 (as NPMe from 6000 µg L-1 are equal to 0.00%, they are not represented).
The concentrations that do not share a letter are significantly different. Data are illustrated with a box
and whisker diagram : the bottom and top of the box correspond to the 25th and 75th percentiles, and the
band near the middle of the box represents the median. The ends of the whiskers represent the minimum
and maximum of all of the data for a given concentration. All data are plotted next to the box ; black dots
are used to plot the mean and black dashes to represent standard errors.
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4.4 Discussion and conclusion
The present results are the first regarding the effect of a POEA adjuvant on marine
mollusc larvae. The results obtained with the two different bioassays showed an im-
portant heterogeneity in the responses of larvae (e.g., concentration of 400 µg L-1 for
NPNe and concentration of 3000 µg L-1 for NPMe). This heterogeneity appeared only
at concentrations that exhibited a significant effect on NPNe or NPMe, which could
be explained by the genetic differences between parents. In fact, the larvae used for
embryotoxicity or metamorphosis tests came from different pairs of genitors and have
different genetic backgrounds, which could explain the different responses to contami-
nants. Furthermore, the data from the metamorphosis assay did not follow a normal
distribution regardless of the transformation used ; the statistical tests used were thus
non-parametric and less sensitive for detecting potential significant differences bet-
ween treatments. Early life stages are known to be especially sensitive to toxicological
injuries (Jha et al., 2000), and essential biological processes occur during the very first
stages of life (Gilbert, 2003). The results showed a greater sensitivity of embryos and D-
shaped larvae to Genamin T-200 R© exposure compared to 21 day old pediveliger larvae
(EC50 of 262 µg L-1 versus 3027 µg L-1). This trend has already been reported in Mottier
et al. (2013) : D-larvae were highly sensitive to glyphosate, AMPA and two Roundup R©
formulations compared to pediveliger larvae. The mechanisms of toxicity of POEA
surfactants are not fully known, but the observed effect on embryo-larval development
and metamorphosis could be explained by results from previous studies. Some authors
have reported that non-ionic surfactants interact with both the lipid bilayer membrane
and membrane proteins, leading to reduced oxygen transport across the membrane
(Pärt et al., 1985; Cserháti, 1995; Lindgren et al., 1996). Partearroyo et al. (1991) showed
that surfactant caused lysis of the gill epithelial cells of Oncorhynchus mykiss leading
to asphyxiation or loss of osmotic stability. The genotoxicity of Roundup R© and adju-
vant alone have also been demonstrated in blood cells of Anguilla anguilla exposed for
one or three days to Roundup R© and POEA (Guilherme et al., 2012).
The results of the present study are in accordance with those obtained by Mottier et al.
(2013) : there, glyphosate and AMPA presented very limited embryotoxicity (EC50 :
28,315 and 40,617 µg L-1), and toxicity to the metamorphosis processes could not be
observed at less than 100,000 µg L-1. By contrast, commercial formulations containing
glyphosate exhibited a greater toxicity to embryo-larval development (EC50 : 1133 and
1675 µg L-1) and metamorphosis (6366 and 6060 µg L-1). According to Mottier et al.
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(2013) and corroborated by the present work, it appears that the toxicity of Roundup R©
observed for embryo-larval development and metamorphosis comes primarily from
the formulation’s adjuvants. Based on the European toxicity classification for aquatic
species (Giesy et al., 2000), Genamin T-200 R© could be classified as "very toxic" in terms
of embryotoxicity and "toxic" based on the metamorphosis assay.
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Abstract
Studies have shown that pesticides are sometimes detected at rather high levels in sea-
water and it has been suggested that these chemical compounds could act as additional
stress factor for oysters cultured in coastal environments. The effects of pesticides on
marine molluscs could be particularly harmful in the early stages which correspond to
critical life stages. This study aimed to assess the effects of Mecoprop, Mecoprop-p and
their degradation compound 2-methyl-4-chlorophenol on two larval stages of Crassos-
trea gigas. Embryotoxic effects were assessed on veliger larvae after 36 h exposures, and
both percentages of normal larvae and types of abnormalities were taken into account.
The effects of the three substances were evaluated on 21-day-old pediveliger larvae by
calculating metamorphosis rates after 24 h exposures. The results of the embryotoxi-
city assay indicated that 2-methyl-4-chlorophenol was more toxic (EC50 : 10.81 mg L-1)
than its parent compounds (EC50 mecoprop : 42.55 mg L-1 ; EC50 mecoprop-p : 78.85
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mg L-1). Mecoprop in particular injured shell formation with an increase of shell ab-
normalities following herbicide concentrations. The active substances were not toxic
to metamorphosis processes, but 2-MCP was revealed to be more toxic to the success
of metamorphosis (EC50 : 7.20 mg L-1) than to embryo-larval development. However,
the toxic concentrations were several orders of magnitude higher than environmental
concentrations.
5.1 Introduction
Mecoprop (MCPP) is a chlorophenoxy herbicide used for broad-leaved weeds in ce-
real crops, grasslands and lawns, and it acts as a synthetic auxin. This is a racemic mix-
ture containing equal amounts of two different stereoisomers. Only the (R)-(+) isomer
(D form) is herbicidally active, with the (S)-(-) isomer holding no growth-promoting
herbicidal activity (Fletcher et al., 1995). Mecoprop-p (MCPP-P) is a formulation contai-
ning >93% of the active (R)-(+) enantiomer. MCPP and MCPP-P are highly water so-
luble (20◦C) with values of 734 mg L-1 and 869 mg L-1, respectively (?). For these highly
polar substances, the low values of both log Kow (-0.19–0.02) and KOC (31) indicate
that they are virtually non-bioaccumulative and they do not sorb appreciably to soil
constituents (Tomlin, 1997; PPDB, 2013). They can leach easily from soils and are rou-
tinely detected in both surface waters and ground waters (Harrison et al., 2003). In
Ontario streams, the enantiomer fractions (EF=R(+) / [R(+) + S(-)]) >0.5 of mecoprop
in stream water samples during 2006-2007 were related to the replacement of race-
mic mecoprop by single (+) enantiomer mecoprop-p after 2004 (Kurt-Karakus et al.,
2010). Vink and his collaborators (1997), investigating pesticide biotransformation in
11 different surface waters located in a polder area, have reported a longer half-life for
mecoprop (DT50 : 3-1,400 days) compared to three other pesticides (including MCPA :
2-347 days). Finally, MCPP and MCPP-P are considered non-persistent in soils but very
persistent in water (PPDB, 2013). 2-MCP is a degradation product of different parent
pesticides including MCPP and MCPP-P (Oh and Tuovinen, 1991). Compared to the
parent pesticides, data about its fate in the environment or its effects on ecotoxicolo-
gical models are less available for this chemical transformation product. According to
the Pesticide Properties DataBase (PPDB, 2013), 2-MCP is highly water-soluble and
slightly bio-accumulates in aquatic organisms.
Littoral ecosystems including shellfish farming areas can be impacted by various
contaminants originating primarily from terrestrial inputs (Auby et al., 2007; Buisson
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et al., 2008; Burgeot et al., 2008). Among pollutants, pesticides can enter aquatic systems
via inputs from accidental or controlled sources (urban and industrial discharges) and
from diffuse sources originating from domestic and agricultural activities (Akcha et al.,
2012). Pesticides and especially herbicides are listed because of their high use in agri-
cultural and non-agricultural activities. In Europe, pesticide consumption has declined
by 50% compared to the average in the 1980s, but France remains the largest consumer
of pesticides (Zhang et al., 2011). In France in 2007, fungicides and bactericides (36,919
tons) corresponded to the most-used pesticide types, followed by herbicides (26,808
tons) and finally insecticides (2,101 tons) (Zhang et al., 2011; EUROSTAT, 2012). For
herbicide use, the top 6 consumers are the USA, Mexico, Thailand, Colombia, Malay-
sia and France (FAO, 2013). In this context, the European legislation including the Wa-
ter Framework Directive (2000/60/EC) and the Marine Strategy Framework Directive
(2008/56/EC) aim to take all measures necessary to achieve or maintain a healthy eco-
logical state of the coastal environment by 2015 and 2020, respectively. This objective
includes a reduction of pesticide inputs into littoral areas. In France, water quality is
especially well surveyed in lotic and lentic ecosystems, and pesticides are analysed in
a large network of localities. In 2007, the 15 most frequent molecules were herbicides,
and among them, aryloxyalkanoic acids such as mecoprop and MCPA (which can both
be degraded into 2-methyl-4-chlorophenol, 2-MCP) were quantified in 6.7 and 5.5% of
the monitored sites (Commissariat Général au Développement Durable, 2010). Compa-
red to glyphosate and its metabolite (AMPA), which are the most frequently detected
molecules (in 22.2 and 43.1% of the sites, respectively), the frequency of mecoprop and
MCPA quantification might be considered rather low. However, the presence of these
molecules in French freshwater environments is not at all negligible. For example,
in Normandy, which provides approximately 20% of French oyster production each
year, aryloxyalkanoic acids were in the top 10 of the most-used herbicides ; in 2006,
the higher values recorded in rivers reached 0.084 µg L-1 (mecoprop) and 0.091 µg L-1
(MCPA) (Agence de l’Eau Seine Normandie, pers. com.). In Switzerland, the quality
goal for pesticides in surface waters (0.1 µg L-1) was frequently exceeded for meco-
prop (Gerecke et al., 2002). In this country, Wittmer and his collaborators (2010) have
reported seasonal peak concentrations (e.g., 1.6 µg L-1) driven by rain events from ur-
ban and agricultural areas ; moreover, in the effluent of the studied storm sewer, these
authors have indicated concentrations in mecoprop as high as 32 µg L-1 from May
to September and concluded that seasonal inputs cannot be neglected. The results of
pesticide analyses strongly depend on the type of pesticide use (e.g., agricultural or
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non-agricultural uses) and the study period. The low levels of mecoprop frequently
measured in the Danube River (maximum of 0.017 µg L-1) and its major tributaries
(maximum of 0.025 µg L-1) have been imputed to the period of the survey, which was
conducted in August and September (2007), an atypical application period for this pes-
ticide (Loos et al., 2010). In the nine stations studied in the region of Barcelona (Spain),
average and maximum concentrations of mecoprop were higher in April (0.006 and
0.025 µg L-1, respectively) than in October (2004) (0.004 and 0.007 µg L-1, respectively)
(Kuster et al., 2008) ; a similar result was obtained by these authors for MCPA, but for
this herbicide, all of the values were higher (e.g., maximum concentrations of 1.286 µg
L-1 in April and 0.067 µg L-1 in October). In Ontario streams in 2006-2007, mecoprop
was detected in 53% of the monitored locations with a concentration range of 0.0005-
0.829 µg L-1 and a mean of 0.062 µg L-1 (± 0.144) (Kurt-Karakus et al., 2010). The mass of
mecoprop discharged in agricultural drainage waters directly onto salt marsh has been
measured by Fletcher et al. (1995) and reached a value of 25.8 µg L-1. The concentra-
tions of pesticides are generally less monitored in estuarine and coastal waters than in
freshwaters. Nevertheless, these hydrosytems are not spared (Scott et al., 2002; Arnold
et al., 2004; Auby et al., 2007; Burgeot et al., 2008; Buisson et al., 2008). Of the 21 mole-
cules surveyed in an oyster farming area (Marennes-Oléron), four pesticides including
mecoprop were detected in seawater (Gagnaire, 2005), and there has been growing
concern over the adverse effects of these compounds in non-target aquatic organisms.
Among the rare ecotoxicological data, the concentration leading to the death of 50%
(LC50) of a fish population exposed for 96 h can be cited for three types of substances :
2.3 mg L-1 in Lepomis macrochirus exposed to 2-MCP ; >100 mg L-1 in an “unknown
fish” species exposed to MCPP-P and 240 mg L-1 in Oncorhynchus mykiss exposed to
MCPP (PPDB, 2013). These values have to be considered with caution because they
were recorded in different species, but they suggest a higher toxicity for the degrada-
tion product (PPDB, 2013). This conclusion is reinforced by the results of the classical
ecotoxicological test performed in Daphnia magna for 48 h and provided by the same
database (2013) : EC50 values of 0.29 mg L-1, 91 mg L-1 and >200 mg L-1, respectively, for
2-MCP, MCPP-P and, MCPP which induces a low effect in the crustacean species. Low
effects of mecoprop have also been reported by (Nitschke et al., 1999) in Daphnia magna
(no immobilisation up to a concentration of 100 mg L-1), in Scenedesmus subspicatus (no
inhibition of algal growth up to 180 mg L-1) and in the aquatic plant, Lemna minor (EC50
values of 6.00 mg L-1). For the marine copepod Nitocra spinipes, a value of LC50 of 87,000
µg L-1 after 96 hours of exposure to MCPP has been calculated by Linden et al. (1979).
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Apart from these data provided by regulation models in aquatic ecotoxicology, the li-
terature about the effects of MCPP (and MCPP-P) is poorly documented. Few studies
have reported the effects of mecoprop alone on the physiology of mammals, including
humans (e.g., Hooghe et al., 2000). The impacts of a mixture of five herbicides inclu-
ding mecoprop have been explored on the molecular and physiological responses of
the European flounder, Platichththys flesus (Evrard et al., 2010). Greco and her collabora-
tors (2011) have reported the combined impact of temperature and a pesticide mixture
(mecoprop + 2,4-D + dicamba) on a battery of physiological biomarkers in Mya arena-
ria. A study by Bushek and his collaborators (2007) indirectly concerned oysters, as it
assessed the effects of a commercial formulation including 10.6% mecoprop on the pro-
liferation of the parasitic oyster pathogen Perkinsus marinus. To our knowledge, only
one study has investigated the effects of mecoprop alone on C. gigas. Indeed, His and
Seaman (1993) investigated the effects of 12 pesticides including mecoprop on veliger
larvae from fertilisation to nine days.
Pollutant run-off into the ocean represents a potential threat to marine organisms,
especially bivalves living in coastal environments (Renault, 2011). In this context, bi-
valve molluscs such as mussels and oysters have been postulated as ideal indicator or-
ganisms because of their wide geographical distribution, sedentary lifestyle and sen-
sitivity to environmental pollutants. They are thus used in biomonitoring programs
such as the American program Mussel Watch and the French program RNO/ROOCH
(Goldberg, 1986; Cantillo, 1998). Moreover, bivalve farming corresponds to an impor-
tant economic activity in many countries, including France, which is the leading pro-
ducer of oysters in Europe and the fourth in the world. However, French oyster basins
sporadically experience high summer mortalities (>30%) that have important socioe-
conomic consequences (Royer et al., 2007; Samain, 2007). These mortality outbreaks
may result from multiple extrinsic and intrinsic factors including temperature varia-
tions, physiological stress and the presence of contaminants in the environment (Sa-
main, 2007; Burgeot et al., 2008). Burgeot and his collaborators (2008)vhave reported
that the oyster oxidative stress observed in June appeared to correspond with the peak
of herbicide contamination in Marennes-Oléron (France). There is a general assump-
tion in ecotoxicology that early life stages (eggs, embryos and larvae) of invertebrates
are more sensitive to xenobiotic agents than adults and therefore represent the critical
life stages for ecotoxicological studies (Hutchinson et al., 1998; His et al., 1999; Moham-
med, 2013). The early development stages of Crassostrea gigas are commonly used as
sentinel organisms to assess the toxicity of a large variety of pollutants in marine bio-
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assays (e.g., Geffard et al., 2002; Lyons et al., 2002; Poirier et al., 2007; Mai et al., 2012;
Mottier et al., 2013 because of their relatively high sensitivity. By comparison, the meta-
morphosis success of bivalve larvae is rarely used as a biological endpoint for the mo-
nitoring of pollution in ecotoxicology (His et al., 1997a; Mottier et al., 2013). Regarding
the paucity of existing ecotoxicological data relative to MCPP, MCPP-P and 2-MCP,
the present study aimed to compare the toxicity of these three substances in a single
species : the Pacific oyster, Crassostrea gigas. In the context of European legislation that
essentially concerns parent pesticides, it is particularly interesting to assess the toxicity
of degradation products such as 2-MCP, which might be more toxic according to data
provided by model organisms classically used in ecotoxicology. The second objective
of the study was to assess the usefulness of both embryo-larval toxicity and metamor-
phosis as toxicity biomarkers in marine ecotoxicology.
5.2 Materials and methods
5.2.1 Chemical compounds
Mecoprop (MCPP ; [2(4-chloro-2-methylphenoxy) propanoic acid] ; C10H11ClO3) is a
mixture of two stereoisomers in an equal proportion and acts as a selective, hormone-
type phenoxy herbicide (CAS No : 7085-19-0 ; 99.5% purity). Mecoprop-p (MCPP-P)
(CAS No : 16484-77-8) is a formulation containing the (R)-(+) enantiomer with 99%
purity. 2-Methyl-4-chlorophenol, abbreviated as 2-MCP (C7H7ClO) (CAS No : 1570-
64-5 ; 99% purity), is a degradation product that could originate from different parent
pesticides such as MCPA (C9H9ClO3), MCPA-thioethyl (C11H13ClO2S), Mecoprop and
Mecoprop-p. All of the pesticides used in this study were provided by Dr. Ehrenstor-
fer GmbH R© (Augsburg, Germany). The herbicide solutions were prepared with natural
open sea water sterilised on a 0.22 µm membrane (Steritop R© Millipore). The concentra-
tion ranges were prepared from stock solutions at 500 mg L-1. For both endpoints, no-
minal concentrations corresponding to 0.1, 100 and 10,000 µg L-1 of the chemicals (i.e.,
MCCP and MCCP-P) were verified (in duplicate) by ultraperformance liquid chroma-
tography (UPLC) and MS-MS detection (in accordance with NF EN ISO 11 369) using a
UPLC Acquity with TQD detector (Waters – Milford, MA, USA) and a column Waters
Acquity BEH C18-2.1x150 mm, 1.7 µm. In accordance with the expected concentration,
the samples were diluted or concentrated by solid phase extraction (Oasis – HLB 200
mg - Waters) before analysis. Moreover, the analyses were performed at the beginning
and the end of the exposures to verify the variation in the tested concentrations during
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the period of the experiments. These analyses were performed once without embryos
or larvae to avoid interaction between the physico-chemical and biological processes.
5.2.2 Embryotoxicity bioassay and experimental design
Conditioned oysters were purchased from the Guernsey Sea Farm Ltd. hatchery
(Guernsey, UK). As previously described in Mottier et al. (2013), larvae were obtai-
ned using the standardised AFNOR procedure (AFNOR XP-T-906382) published in
2009. Briefly, male and female gametes were obtained by thermal stimulation (succes-
sive baths at 16◦C or 28◦C). The egg density of the selected female was determined
with a Mallassez counting cell. Twenty minutes after fertilisation, the embryos were
distributed into plastic pillboxes containing 25 mL natural sterilised sea water (0.22
µm, Steritop R© Millipore) at a density of 60,000 L-1 (corresponding to 1500 embryos
per pillbox). After 36 h at 22 ± 1◦C without feeding, aeration or light, embryos or D-
shaped larvae were fixed using 0.5 mL of an 8% formalin solution. A minimum of
100 larvae were counted per replicate using an inverted binocular microscope at 400x
magnification (Leica R© DM IRB). Observations enabled the calculation of rates of ab-
normality and the discrimination of types of abnormalities ; four categories could be
distinguished : normal larvae, mantle abnormality alone (hypertrophies), shell abnor-
mality (with/without additional mantle abnormality), late arrested development and
early arrested development (when cells could be distinguished and counted) (Mottier
et al., 2013). The results of embryo-larval development in exposed organisms were ex-
pressed as net percentages of normal development, NPNe, adjusted for the controls (±
SEM) (Mottier et al., 2013). For the three molecules tested, two experiments correspon-
ding to two couples of genitors were conducted and, for each experiment, herbicide
concentrations were tested in triplicate. Consequently, the minimum number of indi-
viduals examined for each concentration was 600. Herbicide concentrations ranged
from 0.1 to 100,000 µg L-1 with a factor of 10x between two consecutive concentrations,
this range being tightened between 10,000 and 100,000 µg L-1 to precisely determine
the EC50 values (11 concentrations in total). CuSO4,5H2O (Alfa Aesar Gmbh R© ; Karls-
ruhe, Germany) was used as a positive control with concentrations ranging from 20 to
100 µg L-1 (5 concentrations) according to the AFNOR procedure (AFNOR, 2009).
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5.2.3 Metamorphosis bioassay and experimental design
The aim of this endpoint was to assess the metamorphosis rate of pediveliger lar-
vae (ready for metamorphosis) exposed to herbicides. These pediveliger larvae (21
days old) were kindly provided by the SATMAR (Société ATlantique de MARicul-
ture) hatchery (Barfleur, France). Larvae were exposed in multiwell plates (12-wells,
NUNC R© ; Penfield, New York, USA) in a final volume of 1.5 mL natural sterilised sea-
water (0.22 µm, Steritop R© Millipore). Larval density was set between 50 and 80 larvae
per well. To promote metamorphosis, epinephrine (Sigma Aldrich R©) was added at a
final concentration of 10-4 M (Coon et Bonar, 1987). Experiments were conducted for
24 h at 22◦C without feeding, aeration or light. After 24 h, exposed larvae were obser-
ved using an inverted binocular microscope at 100x magnification (Leica R© DM IRB) to
count dead larvae that exhibited tissue degradations and/or no movement. Following
this first count, larvae were fixed using an 8% formalin solution. The metamorphosis
rate was evaluated by counting metamorphosed versus non-metamorphosed larvae.
A larva was considered metamorphosed when it presented an obvious loss of its ve-
lum, new shell growth and well-developed gills (Mottier et al., 2013). Dead larvae were
very rarely observed, and metamorphosis rates were thus calculated by considering
the percentages of non-metamorphosed versus metamorphosed ones. The results of
the metamorphosis test in exposed organisms were expressed as net percentages of
metamorphosis, NPMe (adjusted for the controls) (± SEM) (see Mottier et al., 2013).
Experiments were performed at least three times, and for each experiment, all herbi-
cide concentrations were tested at least in triplicate. As for the embryotoxicity tests, the
broad ranges of concentrations (between 0.1 and 100,000 µg L-1) were tightened, from
10,000 µg L-1 for MCCP and MCPP-P (3 additional concentrations) and from 1,000 to
10,000 µg L-1 for 2-MCP (8 additional concentrations).
5.2.4 Statistical analyses
Data about the chemical analyses at T0 versus T36h (embryotoxicity) or T24h (me-
tamorphosis) were statistically compared using non-parametric Mann-Whitney tests.
Because the metamorphosis data did not met the assumption of normality even with
various transformations, they were analysed with a Kruskall & Wallis non-parametric
test. Comparisons between concentrations were then performed with a modified Student
Newman Keuls for non-parametric data (Scherrer, 1984). Embryotoxicity data were
normalised if needed (arc-sinus transformation for MCPP data), and potential diffe-
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rences were tested using one-way ANOVAs. Differences among concentrations were
analysed with Student Newman Keuls tests. The statistical analyses were performed
using STATISTICA 8.0 software (Statsoft R©, Tulsa, OK, USA). EC10 and EC50 values were
computed with non-linear regressions (Hill equation) using Excel R© macro REGTOX
(Vindimian, 2012).
5.3 Results
5.3.1 Analyses of the tested molecules
At the beginning of both types of experiments (T0), the measured concentrations
were slightly lower than the nominal ones except for the embryotoxicity tests at 0.1
and 10,000 µg L-1 of MCPP (0.1155 and 10,490 µg L-1, respectively) (Table 5.1). Never-
theless, the differences were generally not important and reached maxima of 20.6%
and 25.35% at 100 µg L-1 of MCCP-P for the embryotoxicity test and metamorphosis
assay, respectively. The differences between nominal and measured concentrations did
not appear to depend on the endpoint (embryotoxicity versus metamorphosis) despite
the two types of experimental design. For both tests, the measured concentrations at
T36h (embryotoxicity) or T24h (metamorphosis) did not differ significantly from those
recorded at T0 (Mann-Whitney tests, 0.24< p < 1) (Table 5.1). Consequently, it could be
considered that organisms were exposed to constant concentrations during the whole
experiments.
TABLE 5.1 – Pesticides concentrations (mean values in µg L-1 ± SEM) measured for both endpoints at
the beginning of the experiment and after 24h or 36h of exposure to MCPP and MCPP-P. (NC= Nominal
Concentrations, MC=Measured Concentrations, % = percentage of differences between NC and MC)
Embryotoxicity Metamorphosis rate
T0h T36h T0h T24h
NC MC % MC % MC % MC %
Mecoprop (µg L-1)
0.1 0.115 ± 0.005 15.5 0.099 ± 0.006 1.25 0.098 ± 0.009 2.25 0.105 ± 0.012 5.25
100 89.85 ± 10.54 10.15 104.65 ± 0.92 4.65 97.7 ± 4.24 2.3 111.15 ± 5.59 11.15
10,000 10,490 ± 975.81 4.9 9020 ± 254.56 9.8 9940 ± 509.12 0.6 9370 ± 947.52 6.3
Mecoprop-p (µg L-1)
0.1 0.10 ± 0.01 2 0.101 ± 0.01 1.25 0.089 ± 0.01 11.5 0.084 ± 0.01 15.75
100 79.4 ± 4.1 20.6 95.1 ± 7.07 4.9 74.65 ± 1.91 25.35 84.9 ± 5.66 15.1
10,000 8760 ± 820.24 12.4 10,380 ± 282.84 3.8 8310 ± 240.42 16.9 7874 ± 545.89 21.26
5.3.2 Embryotoxic effects of herbicides
All of the assays performed could be considered valid because they met the requi-
rements of the AFNOR standardised procedure (2009). Fecundation levels were high,
and the raw rates of normal larvae in controls were up to 80% for all of the experi-
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ments (from 80.61%± 1.14 to 87.75%± 2.36). Finally, the effects of the control contami-
nant (CuSO4,5H2O) were in accordance with the expected dose-response curves, and
EC50 ranged between 6 and 16 µg L-1 Cu2+ regardless of the experiment. The three
tested contaminants exhibited toxic effects on embryo-larval development. The 2-MCP
contaminant was revealed to be the most toxic, with an EC50 of 10,810.22 µg L-1, whe-
reas those recorded for MCPP and MCPP-P reached 42,553.55 µg L-1 and 78,853.13,
respectively (Table 5.2). The NPNe values were significantly affected from 10,000 µg
L-1 (68.25% ; ± 6.12) ; 40,000 µg L-1 (52.68% ; ± 12.07) and 80,000 µg L-1 (43.83% ; ±
19.8) for 2-MCP, MCPP and MCPP-P, respectively (Figs. 5.1 A, B, C) (ANOVAs<0.05 ;
SNKs<0.05). Furthermore, among the three contaminants, only 2-MCP and MCPP led
to 0% of normal development for the concentrations of 20,000 µg L-1 and 100,000 µg
L-1, respectively, whereas 25.69% (± 11.55) of normal larvae were observed at the hi-
ghest concentration of MCPP-P (100,000 µg L-1). Whatever the tested chemical, results
related to the types of abnormalities indicated that late arrested development was the
predominant abnormality at high doses of contaminants (100,000 µg L-1 : 100% of em-
bryos in MCPP ; 98.34% in 2-MCP and 56.32% in MCPP-P) (Fig. 5.2). Moreover, MCPP
appeared to specifically affect shell formation, with a proportion of shell abnormality
reaching 29.75%, 44.08% and 44.36% at concentrations of 40,000, 60,000 and 80,000 µg
L-1, respectively (Fig. 5.2A). The shell deformations are illustrated in Fig. 5.3. Such a
response could not be observed for MCPP-P or 2-MCP, which were associated with
maximum rates of shell abnormality of 20.19% and 15.12%, respectively, and followed
the same pattern with a concentration shift (Figs. 5.2 B, C).
TABLE 5.2 – Ecotoxicological parameters calculated for the embryotoxicity tests (rates of abnormalities
in D-shaped larvae) and the rates of pediveliger larvae metamorphosis after 48 h exposures to 3 her-
bicide substances : Mecoprop (MCPP), Mecoprop-P (MCPP-P) and 4-Chloro-2-methylphenol (2-MCP).
Ecotoxicological parameters are given for nominal and corrected concentration. ECX =effective concen-
tration (in µg L-1) which induces an effect on X% of the population (10 or 50%). na= non-available data
Endpoints Parameters MCPP MCPP-P 2-MCP
Abnormality rates in D-shaped EC10 32,178.29 50,489.47 8873.72
larvae (nominal concentrations) EC50 42,553.55 78,853.12 10,810.22
Abnormality rates in D-shaped EC10 26,655.49 51,361.05 na
larvae (measured concentrations) EC50 34,479.17 80,951.71 na
Metamorphosis rates of pediveliger EC10 > 100,000 > 100,000 5603.4
larvae (nominal concentrations) EC50 > 100,000 > 100,000 7199.79
Metamorphosis rates of pediveliger EC10 > 100,000 > 100,000 na
larvae (measured concentrations) EC50 > 100,000 > 100,000 na
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FIGURE 5.1 – Net percentages of normal development (NPNe) (± SEM) in C. gigas embryo-larvae obser-
ved after 36 h of exposure to herbicides at concentrations ranging from 0.10 to 100,000 µg L-1 for meco-
prop (MCPP) (A), mecoprop-p (MCPP-P) (B) and 2-methyl-4-chlorophenol (2-MCP) (C). The concentra-
tions that do not share a letter are significantly different.
5.3.3 Effects of herbicides on larval metamorphosis
With regard to all experiments, the raw mean metamorphosis rate was 96.93% (±
0.72) for the controls. MCPP had no effect on the process of metamorphosis. In fact, me-
tamorphosis rates (NPMe) recorded for all of the tested concentrations of this herbicide
ranged from 89.36% (± 3.24 ; 100,000 µg L-1) to 101.17% (± 0.566 ; 10 µg L-1), and no si-
gnificant differences were observed (Kruskall & Wallis, p>0.05) (Fig. 5.4A). The effects
of MCPP-P on metamorphosis were also extremely limited. Rates of metamorphosis
were up to 96.46% from 0 µg L-1 to 75,000 µg L-1, and a slight but significant decrease
was recorded at the highest concentration of 100,000 µg L-1 (Kruskall & Wallis, p< 0.05 ;
SNK, p< 0.05) (Fig. 5.4A). As the two herbicide molecules were practically non-toxic
for the tested range of concentrations, it was thus not possible to compute ECx va-
lues. Compared to the parent compounds, 2-MCP was revealed to be more toxic to
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the metamorphosis of C. gigas larvae. The NPMe recorded for the control did not dif-
fer significantly from those calculated for the concentrations from 0.1 µg L-1 to 4000
µg L-1 (NPMe from 95.67% to 100.40%) (Fig. 5.4B). From the concentration of 6000 µg
L-1, the metamorphosis of larvae was significantly affected (88.04% ; ± 2.133) (Krus-
kall & Wallis, p< 0.01 ; SNK, p< 0.05), and a sharp decrease was recorded from 6500
µg L-1 (70.54% ; ± 7.41) to 10,000 µg L-1 (4.01% ; ± 1.04). The EC10 and EC50 computed
with non-linear regressions applied to the data were 5603.4 µg L-1 and 7199.79 µg L-1,
respectively (Table 5.2).
FIGURE 5.2 – Occurrence of the various types of abnormalities affecting embryo-larval development
in C. gigasafter 36 h of herbicide exposure in relation to the concentrations of three chemicals : meco-
prop (MCPP) (A), mecoprop-p (MCPP-P) (B) and 2-methyl-4-chlorophenol (2-MCP) (C). NOR : normal
D-shaped larvae ; EMB : "old embryo" ; SHEL+MASH : D-shaped larvae exhibiting shell and/or hinge





5.4.1 Concentrations of chemicals and their dynamics
For both endpoints, chemical analyses were performed to assess the potential changes
in MCPP and MCPP-P concentrations during the experiments. The measured concen-
trations at the end of the experiment did not differ significantly from those recorded at
the beginning of the assay. Unfortunately, 2-MCP could not be measured in this study
and data about the features (e.g. hydrolysis) of pesticides including 2-MCP generally
refer to freshwater environments (surface freshwaters showing different pH values)
and not to seawaters. Nevertheless, it can be hypothesised that the fate of 2-MCP in our
experimental structures did not differ meaningfully from those of MCPP and MCCP-P.
In fact, like both of its parent compounds, 2-MCP is highly water-soluble ; data about
its half-life are scarce, but hydrolysis (and photolysis) are estimated to be negligible
(OECD, 2013). In the same experimental structures as those used in the current study,
Mottier et al. (2013) showed that the concentrations of glyphosate and AMPA did not
change during embryotoxicity and metamorphosis bioassays, although they are re-
ported as non-persistent molecules. Because 2-MCP belongs to the herbicide family of
chlorophenols, which are well known for being difficult to remove from the environ-
ment and exhibiting a long half-life in water (Pera-Titus et al., 2004), it can be assumed
that these concentrations were also constant during the whole experiments. For all
three compounds, significant hydrolysis could thus be excluded, and photolysis could
not occur because the experiments were carried out in the dark. MCPP and MCPP-P
analyses were also conducted to verify the nominal concentrations by comparing them
with measured ones. The differences were rather low, with the maximum differences
observed for pediveliger larvae exposed to MCCP-P at T0 and T24h (17-18% in ave-
rage) ; intermediate percentages (10-11%) were calculated for embryotoxicity at T0 for
both herbicides, and the other differences did not exceed 7% (Table 5.1). The differences
between nominal and measured concentrations appeared to be globally independent
of both the molecules and the endpoints tested and were most likely due to variation
in handling. To take these differences into account, the values of EC50 in organisms
exposed to MCPP and MCPP-P were recalculated using measured concentrations, but
the values of this ecotoxicological parameter were within the same order of magnitude
and did not change the conclusions.
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FIGURE 5.3 – Light microscopy images (400x) showing (A) a normal D-shaped veliger and (B, C, D)
D-shaped veligers showing increasingly severe shell abnormalities.
5.4.2 Effects of mecoprop and herbicide mixtures including mecoprop on aquatic
animals
With EC50 values of 79-81 mg L-1 and 34-43 mg L-1 (Table 5.2), MCCP-P and MCCP
can be classified as "slightly toxic" (US EPA Toxicity Classification) or “harmful” (Euro-
pean Toxicity Classification), both of those categories characterised by EC50 values ran-
ging from 10 to 100 mg L-1 (Giesy et al., 2000). In the case of 2-MCP, the calculated EC50
value was lower (11 mg L-1), which placed this degradation compound in the same ca-
tegory but closer to the category of "moderately toxic" (US EPA Toxicity Classification)
or "toxic" (European Toxicity Classification) (1 mg L-1< EC50< 10 mg L-1). It is notable
that the glyphosate by-product (AMPA) was less toxic for oyster larvae than the pa-
rent molecule (Mottier et al., 2013), whereas 2-MCP was revealed to be more toxic than
both MCCP and MCCP-P. Such a conclusion should be highlighted because European
regulation primarily concerns active substances, but in aquatic environments, the de-
gradation products of pesticides have also to be considered, especially when they are
more toxic than the active molecules or commercial formulations.
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FIGURE 5.4 – Net percentages of metamorphosed larvae (NPMe) (± SEM) observed after 24 h of exposure
to herbicides at concentrations ranging from 0.1 to 100,000 µg L-1 for glyphosate and AMPA (A) or 10,000
µg L-1 for mecoprop (MCPP) and mecoprop-p (MCPP-P) (A) and 2-methyl-4-chlorophenol (2-MCP) (B).
The concentrations that do not share a letter are significantly different.
For target organisms (cereal crops, grasslands and lawns), MCPP-P exhibits a hi-
gher herbicide activity because it is composed essentially of the active (R)-(+) enantio-
mer, whereas MCCP, which includes both enantiomers, is a less effective herbicide and
consequently has been progressively replaced by MCCP-P from the 1980s. By contrast,
in non-target organisms such as oyster larvae, exposure to MCCP led to the calculation
of a lower EC50 value and thus was revealed to be more toxic than MCCP-P ; this result
suggests a greater impact of the (S)-(-) isomer than the (R)-(+) enantiomer on C. gigas
embryo-larval stages. These herbicides act on target organisms by disturbing the regu-
lation of auxin production, but that type of phytohormone does not exist in animals,
including oysters. Other modes of action thus have to be considered, but the identifica-
tion of such an alternative mode is difficult, notably because little is known about her-
bicides’ toxicity on non-target organisms or the precise mechanisms occurring during
embryo-larval development in C. gigas. In the current study, the herbicides induced se-
rious damages in the young embryos preventing them from developing from different
thresholds according to molecules (10,000 – 60,000 µg L-1). At the highest concentra-
tion (100,000 µg L-1), the primary (for MCCP-P) or the only (for MCCP and 2-MCP) ab-
normality type observed corresponded to arrested development at the embryo stage,
which is the most severe type of damage, as individuals failed to reach the D-larva
stage. The second most severe abnormality appeared to concern shell formation ; rela-
tively high rates of shell deformities (including mantle abnormalities) were recorded
for concentrations from 60,000 µg L-1 and 40,000 µg L-1 for MCPP-P and MCPP, respecti-
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vely. In fact, rates of shell abnormalities could exceed 20% and peaked at 44.31% for the
MCPP concentration of 80,000 µg L-1. Such high rates were not calculated for C. gigas
exposed to glyphosate-based herbicides because the frequency of shell abnormalities
was generally low and reached maxima from 5.96% (0.1 µg L-1 of Roundup Express R©)
to 9.78% (0.1 µg L-1 of AMPA) (Mottier et al., 2013). Moreover, the larvae exposed to
glyphosate-based herbicides exhibited little shell deformation compared to the larvae
submitted to mecoprop and especially to MCPP (Fig. 5.3) ; Mottier et al. (2013) won-
dered whether shell abnormalities (showing different degrees of severity) were viable
or lethal. In the current study, the shell deformations observed were generally more
severe, and it can be assumed that they might not allow the survival of the affected
larvae. Although 2-MCP did not particularly induce shell abnormalities (maximum of
9.27% for the concentration of 10,000 µg L-1), MCPP (and to lesser extent MCPP-P) at
high concentrations (from 40,000 µg L-1) appeared to act by disturbing shell formation.
Nice and his collaborators (2000) have reported larval deformities in C. gigas larvae
exposed to 4-nonylphenol, but these malformations appeared to be less drastic and es-
sentially concerned the hinge, which was convex instead of right. These authors (2000)
suggested a chemical interaction with shell development through the calcium meta-
bolism of the larvae ; i.e., calcium being possibly "mobilised for use elsewhere within
the organism". Future works are needed to accurately investigate the biomineralisa-
tion processes in C. gigas larvae exposed to MCPP. These studies would be especially
useful because there are few data about the effects of pollutants on the shell of marine
molluscs, except the impact of tributyltin on the shell of adult individuals (e.g. Meng
et al., 2005).
With regard to embryotoxicity, the three tested substances could be classified accor-
ding an increasing gradient of toxicity as follows : MCPP-P, MCPP and 2-MCP. For the
metamorphosis test, the degradation product was also revealed to be more toxic than
MCPP and MCPP-P. For the two parent molecules, the rate of metamorphosis remai-
ned high even at the highest concentration (100,000 µg L-1), and it was thus impossible
to compute EC50 values. However, at this highest concentration, the metamorphosis
rate of pediveliger larvae exposed to MCPP-P (but not to MCPP) was slightly but si-
gnificantly lower compared to the other concentrations. To definitely conclude about
a possible difference in the toxicity of MCPP vs. MCPP-P to the success of metamor-
phosis in C. gigas, further experiments (including concentrations higher than 100,000
µg L-1) would be necessary but not very useful, as both substances can be conside-
red "practically nontoxic" according to the US EPA Toxicity Classifications (Giesy et al.,
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2000). Compared to glyphosate and its by-product (AMPA) (Mottier et al., 2013), MCPP
and MCPP-P exhibited similar results with EC50 values higher than 100,000 µg L-1. By
contrast, the EC50 value computed for pediveliger larvae exposed to 2-MCP was 7199
µg L-1. This value was slightly higher but within the same order of magnitude as those
calculated for Roundup Express R© (6366 µg L-1) and Roundup Allées et Terrasses R© (6060
µg L-1) by Mottier and his collaborators (2013). These three substances can be qualified
as "moderately toxic" (US EPA Toxicity Classification) or "toxic" (European Toxicity
Classification) (Giesy et al., 2000). Unfortunately, the mode of action of 2-MCP (and
that of its parent compounds) on metamorphosis processes still remains unknown. For
the metamorphosis test, the protocol involves the addition of 10-4 M epinephrine to
induce metamorphosis in larvae placed in multiwall plates (which do not offer an op-
timal surface for larvae settlement). According to the present results for 2-MCP, it can
be hypothesised that this molecule interacts negatively with epinephrine. In the pre-
sence of 2-MCP, pediveliger larvae did not die or exhibit apparent problems, but they
were very active and swam and moved constantly.
His and Seaman (1993) compared the toxicity of 12 pesticides, including mecoprop,
to the survival and growth of C. gigas embryo-larval stages from fertilisation to nine
days (veliger stage). They concluded that there was a lethal effect of mecoprop on 50%
of the studied larval population after nine days of exposure to a mecoprop concentra-
tion of 4200 µg L-1. This relatively low value indicated a higher toxicity of mecoprop
compared to the EC50 values found in the current study for embryo-larval develop-
ment and metamorphosis. His and Seaman’s results are especially interesting because
they demonstrated that longer exposures (9 days) could prove more injurious to oys-
ter larvae than short exposures (24 or 36 h). Moreover, the LC50 recorded by His and
Seaman (1993) indicated that mecoprop was less toxic than isoproturon or lindane but
more toxic than five other pesticides, including two insecticides and one molluscicide
that are generally considered more toxic to animal organisms (parathion methyl, car-
bofuran and metaldehyde). With regards to shell growth for nine days, His and Sea-
man (1993) reported a 10% height reduction in response to exposure to a rather low
concentration : 130 µg L-1. In comparison with larval mortality, this endpoint indicated
different results, as only one insecticide (parathion methyl) appeared to be more toxic
than mecoprop, one molecule (lindane) produced the same EC50 value and eight pes-
ticides were less toxic according to this biomarker. Moreover, and quite surprisingly
for a pesticide, His and Seaman (1993) suggested a hormesis effect at the lowest tes-
ted concentration (50 µg L-1), for which slight additional growth was observed. Aside
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from this positive effect, the authors recorded inhibition of shell growth from 100 µg
L-1 ; this effect on the oyster shell can be linked with the shell deformities reported in
the current study. In Pectinidae, specifically Pecten maximus, Larvor-Cario and her col-
laborators (2000) have demonstrated modifications in shell calcareous structures ; these
authors suggested a link with salinity decreases and also with two pesticides : diuron
and mecoprop. In estuaries and coastal ecosystems, organisms are generally exposed
to a mixture of various pollutants. Moreover, the effects of these contaminants are de-
pendent on other abiotic parameters such as salinity or temperature. For example, soft-
shell clams (Mya arenaria) exposed to a pesticide mixture composed of mecoprop, 2,4-D
and dicamba and acclimated to 7˚C versus 18˚C exhibited different patterns of physio-
logical responses (Greco et al., 2011) ; the authors concluded that increased temperature
altered the ability of the sentinel species to respond to pesticide exposures. Using trans-
criptomic approaches, a significant effect of an herbicide mixture including mecoprop
has been demonstrated on the liver in the European flounder Platichthys flesus when
exposed for 62 days ; the methionine level, lipid transport and metabolism, immunity
and respiratory chain were particularly affected (Evrard et al., 2010). Finally, mixtures
of pesticides can also have an indirect positive effect on oyster populations by acting
on their pathogens, such as the protozoan Perkinsus marinus, as demonstrated by Bu-
shek and his collaborators (2007). During in vitro experiments, the proliferation of P.
marinus was significantly inhibited by an herbicide mixture including 10.6% mecoprop
(Weed-B-Gone R©), but not at or below the manufacturer’s recommended application
rate.
5.4.3 Effects of various contaminants on the embryo-larval development in C. gigas
Comparisons between polluted sites or between pollutants are especially relevant if
the same species is considered. The embryotoxicity of five types of pesticides have
already been assessed in C. gigas : an insecticide (endosulfan ; Wessel et al., 2007) ;
a molluscicide (methiocarb ; (His et al., 1999)) ; a fungicide (Opus R© : epoxiconazole ;
(Amara, 2012)), an algaecide (Irgarol R© substituting TBT in anti-fouling paints ; (Mai
et al., 2012)) ; and a higher number of herbicides : triazine herbicides (atrazine and si-
mazine), dinoterb (Robert et al., 1986), metolachlor (Mai et al., 2012), diuron (Akcha
et al., 2012) and finally glyphosate-based herbicides (His et al., 1999; Akcha et al., 2012;
Mottier et al., 2013). The embryotoxicity test applied to C. gigas has also been used to
estimate the effect of metals (Martin et al., 1981; His et al., 1999; Mamindy-Pajany et al.,
2013), alkylphenols (Nice et al., 2000), nonylphenols (Amara, 2012), PAHs (Lyons et al.,
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2002; Wessel et al., 2007), endocrine disruptors (Wessel et al., 2007), fungal peptides
(Poirier et al., 2007) ; and to test the effects of polluted sediments (Geffard et al., 2002;
Cachot et al., 2006). A summary of the toxicity levels of these various compounds is
given in Table 5.3. This table does not include data on copper (CuSO4,5H2O), as that
metal is generally used as a positive control, and EC50 ranges from 8.47-12.43 µg L-1
Cu2+ (Mottier et al., 2013) to 22-40 µg L-1 Cu2+ (Poirier et al., 2007). Some of these stu-
dies have focused on relatively narrow concentration ranges, and the EC50 could thus
not be determined, whereas we tested a wide range of herbicide concentrations inclu-
ding both low (0.1 µg L-1) and very high (up to 100 mg L-1) concentrations to compute
EC50 values. Nevertheless, MCCP-P and MCCP appeared to be less toxic than all of
the pesticides previously tested with the exception of being similarly toxic to the de-
gradation product of glyphosate (AMPA ; Mottier et al., 2013). Compared to the other
compound families (metals, PAHs, by-products of adjuvants including nonylphenol,
fungal peptides), the three herbicide molecules tested in the current study appeared to
be weakly toxic to embryo-larval development in C. gigas (Table 5.3). Few data concern
the modes of action of contaminants on embryo-larval stages. Poirier and her collabo-
rators (2007) have reported that fungal peptides (peptaibols detected in marine sedi-
ments and mussels) exhibit a broad spectrum of bioactivity, and larval abnormalities
could be the result of a particular chemical interference of peptaibols with embryolar-
val development in relation to their membrane interaction properties. The chloroaceta-
nilide herbicide metalochlor might affect the protein synthesis of oyster embryos and
cause developmental defects and DNA damage (Mai et al., 2012). A significant positive
correlation was demonstrated between embryotoxicity and genotoxicity (assessed by
the comet assay) in C. gigas, particularly when exposed to benzo[a]pyrene (Wessel et al.,
2007). These authors (2007) highlighted the ability of the oyster to biotransform the tes-
ted xenobiotics from early life stages and the bioactivation resulting in the induction
of an oxidative stress involved in the measured oxidative DNA damages.
5.4.4 Comparison between different endpoints
When the EC50 values of both endpoints are compared, it appears that embryos
and D-shaped larvae are more sensitive than pediveliger larvae to MCPP and MCPP-
P (present study) and to glyphosate-based herbicides (Mottier et al., 2013). The sen-
sitivity of the very early stages can be linked to the very important morphological
and anatomical changes occurring during embryo-larval development (Gilbert, 2003) ;
many changes also occur during metamorphosis in C. gigas (Baker and Mann, 1994),
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but most likely not to the same extent. Quite surprisingly, the mecoprop degradation
product (2-MCP) appeared to be more toxic to pediveliger larvae (EC50 of 7199 µg
L-1) than to embryos and D-shaped larvae (EC50 of 10,810 µg L-1). In contrast with the
embryotoxicity test, the metamorphosis assay has rarely been employed as an ecotoxi-
cological endpoint in aquatic organisms. His and his collaborators (1997a) used this
endpoint applied to C. gigas to assess the toxicity of sediments polluted by HAPs, and
they concluded that metamorphosis failure was a valid bioindicator of general toxicity.
Moreover, metamorphosis is a critical period, especially crucial in terms of the recruit-
ment and sustainability of wild stocks. In this context, metamorphosis of the Pacific
oyster can be recommended in marine ecotoxicology ; moreover, this endpoint can so-
metimes be more sensitive than the embryotoxicity test, which is especially known for
its high sensitivity. Comparisons of the current results with different endpoints recor-
ded in ecotoxicological model species are difficult, but C. gigas early stages appeared to
be relatively sensitive, especially for MCPP and MCPP-P. In fact, the results for oyster
embryo-larval stages showed lower EC50 values than those indicated for fish lethality,
for a Daphnia magna immobilisation test (PPDB, 2013) or for lethality to the copepod Ni-
tocra spinipes (Linden et al., 1979). However, both the EC10 and EC50 values computed
in the current study are above the Predictive No Effect Concentrations (PNEC) propo-
sed for saltwater : 18 µg L-1 (long-term) and 187 µg L-1 (short-term) (Whithehouse et
UK Environment Agency, 2010). Finally, the three tested molecules could significantly
affect embryo-larval development and metamorphosis but at concentrations far higher
than those recorded in aquatic environments (maximum values of a few tens of µg L-1 ;

















































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































Mecoprop formulations (MCPP and MCPP-P) and their degradation compound (2-
MCP) were found to be "slightly toxic" or "harmful" to oyster embryo-larval develop-
ment according to the US EPA Classification and the European Toxicity Classification,
respectively. Considering these classifications, the parent molecules could be consi-
dered "practically nontoxic" in terms of metamorphosis mechanisms, whereas 2-MCP
was classified as "moderately toxic" (or "toxic"). Nevertheless, the EC50 values allowing
these classifications were much higher than the concentrations predicted or measu-
red in coastal environments. Furthermore, the two enantiomers acted differently on
non-target organisms (MCPP more toxic to embryo-larval development) compared to
target organisms (MCPP-P exhibiting the herbicidal activity). The herbicides’ toxicity
appeared to depend not only on the molecule but also on the chirality of this molecule.
For both endpoints, 2-MCP appeared to be more toxic than MCPP and MCPP-P, and
a quite surprising result was that the by-product was more toxic to pediveliger larvae
(21 days old) compared to D-shaped larvae (36 h old). In addition to active compounds
and commercial formulations, it is thus important that regulations consider degrada-
tion products, which can be more harmful to the environment. The mode of action
of MCPP on C. gigas D-shaped larvae remains unknown, but in accordance with the
scarce literature, this study indicated a potential effect of this molecule on shell deve-
lopment, with percentages of abnormal shells and a severity of shell deformities that
are higher than those recorded with other molecules.
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– Selon la classification adoptée par l’EPA, les molécules testées peuvent être qualifiées
de : "hautement toxique" (Genamin T-200) ; "modérément toxique" (REX et RAT) et
"légèrement toxique" (glyphosate, AMPA, MCPP, MCPP-P, 2-MCP) pour les larves
véligères D (36h) ainsi que "modérément toxique" (REX, RAT, Genamin T-200 et 2-
MCP) et "pratiquement non toxique" (glyphosate, AMPA, MCPP, MCPP-P) pour les
larves pédivéligères (21 jours).
– Cependant, les molécules étudiées ne sont pas toxiques sur les jeunes stades de C.
gigas aux concentrations correspondant aux doses environnementales.
– Dans la "famille" du glyphosate, les formulations commerciales sont beaucoup plus
toxiques que la matière active et le produit de dégration (AMPA) et cela peut être
attribué à l’adjuvant (POEA) qui se distingue par sa toxicité importante. Le produit
de dégradation du mecoprop (4C2M) est significativement plus toxique que le me-
coprop (quel que soit l’énantiomère considéré).
– Il importe donc que la législation sur les pesticides s’intéresse autant aux formula-
tions commerciales, aux adjuvants et aux produits de dégradation qu’aux matières
actives.
– Les larves véligères D âgées de 36h sont plus sensibles que les larves pédivéligères
de 21 jours (sauf pour le 2-MCP).
– Le développement embryo-larvaire et la métamorphose constituent des phases cri-
tiques et peuvent être utilisés comme biomarqueurs pertinents en écotoxicologie (du
fait notamment de leurs sensibilité et de leur facilité de mise en oeuvre). Il convien-
drait néanmoins de procéder à une standardisation du test de la métamorphose.
– Bien que les modes d’action des molécules testées demeurent un large champs d’in-
vestigation, un effet sur les stades de développement précoces a été mis en évidence
avec certaines molécules (REX, RAT, Genamin T-200) tandis que des effets plus tar-
difs sur la formation de la coquille ont été observés notamment après l’exposition au
MCPP.










Effets des expositions subchroniques au
glyphosate, Roundup R© et POEAs chez
des juvéniles de Crassostrea gigas
6.1 Introduction
Les résultats obtenus dans les premiers chapitres de la thèse ont permis de mieux
appréhender les effets de l’exposition aux herbicides au niveau cellulaire chez Haliotis
tuberculata et sur les stades de développement embryo-larvaires chez Crassostrea gigas.
Les différentes observations ont montré que l’effet des molécules testées à court terme
est observé à des doses qui sont supérieures à celles généralement retrouvées dans
l’environnement. Les apports diffus de contaminants tels que les pesticides peuvent
affecter les zones côtières à partir de rejets des zones urbaines et/ou agricoles et les
doses détectées dans les environnements côtiers sont de l’ordre de 0,1 µg L-1 (Burgeot
et al., 2008). Les bivalves qui vivent dans les environnements littoraux et estuariens
sont, de part leur mode de vie sessile, soumis à ces pollutions tout au long de leur vie
post-métamorphose. Dans le but de comprendre l’effet de ces pollutions diffuses, les
expérimentations in vivo doivent se rapprocher des conditions de l’environnement et
s’intéresser à l’effet de faibles doses de contaminants sur les organismes pendant des
périodes d’exposition aussi longues que possible.
Si les études qui s’attachent à l’effet de ces pollutions diffuses chez les mollusques et
sur des temps d’exposition relativement longs sont très intéressantes d’un point de vue
écologique, elles restent néanmoins peu fréquentes. Une des raisons qui peut être in-
voquée est la lourdeur zootechnique inhérente au maintien d’organismes filtreurs. Ces
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organismes nécessitent, par exemple, un apport de nourriture important sous forme
de microalgues, ce qui requiert la maîtrise des cultures algales en volumes importants.
De plus, selon le type de contaminant utilisé et afin d’en limiter autant que possible les
rejets, les organismes doivent être exposés de manière statique ou semi-statique et des
systèmes de retraitement des eaux sont nécessairement mis en place. Le corollaire des
expositions statiques est l’obligation de changements de milieu réguliers afin de main-
tenir une qualité d’eau la plus correcte possible et sans contamination surnuméraire
(composés azotés dont ammoniaque) tout en maintenant la pression de contamination
prévue dans le protocole expérimental.
Bien que peu de données soient disponibles, l’effet des expositions à divers conta-
minants pendant des temps relativement longs a été appréhendé par divers auteurs.
Ainsi, l’effet du zinc a été étudié par Devos et ses collaborateurs (2012) chez du naissain
de C. gigas pendant une période de 10 semaines. Ces auteurs ont montré l’intérêt d’étu-
dier des paramètres biologiques tels que la croissance qui peut être un biomarqueur
sensible et qui intègre l’ensemble des paramètres physiologiques susceptible d’être af-
fectés par un polluant. De plus, les résultats de cette étude montrent une augmentation
significative de l’expression des métallothionéines après 11 jours d’exposition pour la
concentration de 33 µM et après 52 jours d’exposition pour la concentration de 15,5
µM. L’étude de la réponse d’huîtres (C. virginica) exposées en mésocosme au fipronil,
insecticide de la famille des phénylpyrazoles, a été menée par Wirth et al. (2004) qui ont
mis en évidence une augmentation significative de la longueur des individus exposés
après 28 jours d’exposition. Au niveau tissulaire, des altérations histopathologiques
telles que l’atrophie de la paroi des tubules de la glande digestive ont été observées
par Buisson et ses collaborateurs (2008) après exposition pendant 7 jours à partir de la
concentration de 1 µg L-1 de diuron et de 0,1 µg L-1 d’un mélange d’herbicides (diuron,
isoproturon, bentazone et desethyl atrazine). De plus, ces auteurs rapportent une ponte
partielle plus fréquentes chez les individus exposés par rapport aux huîtres témoins.
D’autres études rapportent l’effet de pesticides chez des mollusques bivalves pendant
des temps d’exposition de plusieurs jours. Ainsi, l’étude de Auffret et Oubella (1997)
s’est intéressée à l’effet du TBT et d’un mélange de trois pesticides (atrazine, diuron
et isoproturon) sur la mortalité et l’agrégation des hémocytes de C. gigas après 6 jours
d’exposition. Les concentrations de ces deux polluants ont été choisies de manière à re-
fléter la situation sur le terrain et les doses appliquées correspondaient à 50 ng L-1 pour
le TBT et 10 µg L-1 d’atrazine, 0,1 µg L-1 de diuron et d’isoproturon pour le mélange de
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pesticide. Cependant, les résultats n’ont pas permis de mettre en évidence un effet de
ces concentrations environnementales après 6 jours d’exposition chez les huîtres. Greco
et al. (2011) ont mis en place une batterie de biomarqueurs tissulaire (indice gonado-
somatique) et biochimiques (activité catalase, cytochrome C oxidase, super oxyde dis-
mutase, acetylcholine esterase et teneurs en malondialdéhyde) afin d’étudier l’effet
d’une formulation commerciale à base de 2,4-D, mecoprop et dicamba (10 µg L-1, 10
µg L-1 et 1 µg L-1, respectivement) chez Mya arenaria, pendant une période de 28 jours.
Parmi le nombre important de réponses observées, il est intéressant de noter la baisse
de l’activité catalase chez les individus exposés par rapport au témoins ainsi que des
retards de maturation sexuelle. Les changements des paramètres physiologiques au
niveau cellulaires et moléculaire après l’exposition à différentes classes de pesticides
ont été rapportés par plusieurs auteurs. Ainsi, Revankar et Shyama (2009) ont noté
une augmentation du nombre de micronoyaux chez le bivalve Meretrix ovum dès 2
jours d’exposition au monotrocophos (insecticide organophosphoré) et pour toutes les
concentrations testées (5,5- 11- 16,5 mg L-1). Bouilly et al. (2007) ont rapporté l’augmen-
tation significative de l’aneuploïdie chez des huîtres adultes et chez leur descendance
lorsque les individus sont exposés pendant 11 semaines à de faibles concentrations
en diuron (300 ng L-1 et 3 µg L-1). Parallèlement aux effets sur les chromosomes, ces
auteurs ont montré une augmentation significative de la mortalité cellulaire, de la pha-
gocytose, de la production de DROs et du nombre de lysosomes après 4 semaines
d’exposition et pour les deux doses de diuron. En utilisant des techniques de bio-
logie moléculaire (hybridation soustractive et suppressive), Tanguy et al. (2005b) ont
étudié l’expression différentielle des transcrits chez des individus de C. gigas soumis
pendant 28 jours, d’une part, à un mélange d’atrazine, de diuron et d’isoproturon et,
d’autre part, au glyphosate. Ces auteurs ont enregistré une expression modifiée pour
un ensemble de gènes impliqués dans plusieurs fonctions physiologiques telles que la
détoxication des xénobiotiques, la régulation du cycle cellulaire et la respiration. En
utilisant les mêmes techniques de biologie moléculaire couplées à des techniques bio-
chimiques (tests Elisa), Collin et al. (2010) ont étudié l’effet d’un mélange de lindane,
de metolachlor et de carbofuran chez des adultes de C. gigas provenant de deux sites
différents et exposés pendant une période de 30 jours. Si les résultats n’ont pas montré
de régulation claire de l’expression des gènes ou de la synthèse des protéines pendant
l’exposition, des réponses dépendantes du lieu de provenance des huîtres ainsi que
des organes pris en compte ont été démontrées.
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Les objectifs de ce chapitre sont d’étudier l’impact de l’exposition d’une part au
glyphosate (matière active) et, d’autre part,au Roundup Express R© (formulation com-
merciale) et aux POEAs (mélange d’adjuvants) pendant des temps relativement longs
(56 jours et 35 jours, respectivement) correspondant à des expositions « subchroniques
». Après examen des résultats décrits dans les publications précitées, il s’avère qu’un
large éventail de réponses biologiques à différents niveaux d’organisation ont été en-
registrés lors de l’exposition de bivalves à des contaminants pendant des périodes de
temps relativement longs. En ce qui concerne la présente étude, les biomarqueurs étu-
diés ont été choisis de manière à prendre en compte des niveaux de réponses molé-
culaires, biochimiques et tissulaires. En plus du suivi de la mortalité, le suivi de la
croissance (en poids et en taille) nous a semblé essentiel car il permet d’observer la
réponse des juvéniles d’huîtres à la contamination de manière intégrée.
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6.2 Matériel et méthodes
6.2.1 Plan expérimental et présentation des structures d’exposition
Matériel biologique
L’effet des expositions subchroniques aux herbicides a été évalué lors de deux expé-
rimentations distinctes. La première expérimentation a été réalisée au printemps 2012
(11 avril - 6 juin) et s’est intéressée aux effets du glyphosate sur des juvéniles de C. gigas.
La seconde expérimentation a eu lieu au printemps 2013 (29 avril - 3 juin) ; elle concer-
nait les effets d’une formulation commerciale (REX) et d’un mélange adjuvants sur des
juvéniles d’une classe d’âge équivalente. Les concentrations auxquelles les huîtres ont
été exposées pour les trois contaminants sont proches des valeurs pouvant être détec-
ter dans l’environnement. Ces concentrations sont égales à 0,1 µg L-1, 1 µg L-1 et 100 µg
L-1 pour les trois contaminants. Les juvéniles utilisés pour les deux expérimentations
proviennent de la SATMAR et sont issus de fécondations en écloserie à partir de gé-
niteurs provenant de captage naturel. Les principales caractéristiques des lots étudiés
sont résumés dans le tableau 6.1. La température moyenne est maintenue à 17◦C (±
0,5) et la photopériode est de 10/14 jour/nuit lors des deux expérimentations.
TABLE 6.1 – Caractéristiques principales des juvéniles utilisés lors des expériences d’exposition subchro-
niques aux herbicides et adjuvants
Exposition au glyphosate Exposition au REX & POEAs
Âge moyen 12 mois 18 mois
Poids moyen 1,09 g ± 0,4 2,12 ± 0,58
Taille moyenne 20,67 mm ± 2,7 28,28 mm ± 3,78
En France depuis 2008, d’importantes mortalités ont été enregistrées dans les chep-
tels de jeunes huîtres en lien avec de fortes prévalences d’un variant d’un herpès virus
ostréicole, l’OsHV-1 µVar (Cochennec-Laureau et al., 2010; Oden et al., 2011; Garcia
et al., 2011). Juste avant l’exposition subchronique des juvéniles de C. gigas, il nous
est donc apparu important d’évaluer la charge virale des individus de façon à ju-
ger de l’éventuel risque de stress et/ou de mortalité lié à ce virus au cours des ex-
périences. A cette fin, des échantillons d’huîtres ont été confiés au Dr. Aude Jouaux
travaillant, dans le cadre du Centre de Référence sur l’Huître (CRH), sur les interac-
tions hôte-pathogène-environnement. La détection virale a été faite par PCR en temps
réel TaqMan R© selon le protocole de Martenot et al. (2010) sur 10 pools de 5 individus
pour chacune des deux expositions. Pour la première expérimentation (sur les effets du
glyphosate), un seul pool sur les 10 s’est révélé positif avec, de plus, une faible charge
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virale de 11000 UGs (Unité Génomique). En revanche, en 2013 (étude des effets du REX
et des POEAs), les 10 pools présentaient une charge virale détectable. Cependant, cette
charge était, dans les 10 cas, faible avec une valeur moyenne de 4265 UGs (± 4265) et
des valeurs minimales et maximales de 443 UGs et 12100 UGs, respectivement. Les lots
étudiés en 2012 et surtout en 2013 pouvaient donc présenter des risques de mortalité
à moyen ou long termes. Néanmoins, il importe de noter que les charges quantifiées
n’étaient pas suffisantes pour engendrer des mortalités pendant la durée des expé-
riences. En effet, selon Oden et al. (2011), un seuil de 440000 unités génomiques doit
être atteint pour provoquer une épizootie.
Structures expérimentales
L’étude des effets des différentes molécules pré-citées a nécessité des structures ex-
périmentales que j’ai entièrement mis en place à l’aide des différents stagiaires que j’ai
pu encadrer. Les structure expérimentales sont présentées dans les figures 6.1 et 6.2.
Elles sont constituées d’un premier bac "de sécurité" ayant pour fonction de contenir
l’eau contaminée en cas de fuite ou de renversement accidentel des différentes unités
(Figure 6.2 A). Cette première enceinte contient 7 unités indépendantes en polypropy-
lène (matière plastique chimiquement inerte) d’un volume de 12 litres chacune (Figure
6.2 B et D). Un tamis constitué de la même matière est placé dans chaque unité afin de
permettre la manipulation des animaux et de faciliter les changements d’eau (Figure
6.2 D et E). Un exhausteur relié à une pompe à air est ajouté à chaque unité afin d’en
permettre l’oxygénation. Chaque unité est recouverte d’une plaque en plexiglas afin
de limiter la formation de micro-gouttelettes (Figure 6.2 B). Toutes les unités reçoivent
indépendamment un apport de microalgues par un goutte à goutte dont le débit peut
être régulé (Figure 6.2 C). Il est à noter qu’aucune pièce métallique n’a été utilisée pour
la construction des structures d’exposition afin de ne pas biaiser l’expérimentation par
l’ajout d’une contamination supplémentaire. Enfin, l’ensemble des pièces a été "biolo-
gisé" pendant une période d’un mois dans de l’eau de mer naturelle afin de permettre
le relargage de toutes les substances potentiellement présentes dans le polypropylène.
L’expérimentation réalisée en 2012 a montré la fiabilité du système mais certaines
améliorations ont été apportées aux structures pour la seconde exposition subchro-
nique. Le principal changement a consisté en l’installation d’un système d’évacuation
de l’eau par gravité dans chaque unité de 12 litres. Ce système permet d’améliorer les
modalités de changement du milieu (Figure 6.1). En effet lors de la première expéri-
mentation, les changements d’eau étaient réalisés à l’aide de "pompes à perceuse" qui
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FIGURE 6.1 – Vue en coupe de la structure expérimentale avec deux unités sur les sept présentes
nécessitait la présence de trois personnes pour être correctement effectués. La modifi-
cation du système a montré son utilité en réduisant les temps de changement complet
de l’eau de 1h30 (3 personnes) à 45 min (1 personne).
L’eau de mer dans laquelle les huîtres sont exposées provient de Luc-sur-Mer. Elle
est pompée à 300 mètres du rivage puis décantée au C.R.E.C (Centre de Recherches
en Environnement Côtier). Afin de maintenir une qualité de l’eau la plus constante
possible au cours du temps lors des deux expérimentations, un système de filtration
mécanique et de double stérilisation par UV a été mis en place (Figure 6.3). Ce système
permet la stérilisation de l’eau sans ajout de produits chimiques ni modification des
caractéristiques physico-chimiques. La contamination par des molécules d’herbicides
(même à de faibles doses) a rendu nécessaire la mise en place d’une filtration des eaux
suite aux expositions. Cette filtration est assurée par un filtre à charbon actif plongé
dans un réservoir dans lequel l’eau provenant des différentes unités est récupérée. Au
cours des deux expériences d’exposition un changement d’eau partiel correspondant à
1/10edu volume total (1 litre) est effectué quotidiennement et l’eau des différents bac
est changée entièrement tous les deux jours. Suite aux différents changement de milieu,
les bacs sont recontaminés selon la proportion d’eau de mer renouvelée.
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FIGURE 6.2 – Planche photographique représentant les deux structures utilisées pour l’exposition des
juvéniles d’huîtres (A). Vue des juvéniles dans les unités d’exposition (B). Détail du système d’apport
de microalgues (C). Vue des unités d’exposition et des tamis associés (D) et (E).
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FIGURE 6.3 – Planche photographique présentant le système de filtration mécanique et de stérilisation
de l’eau de mer
Apport en microalgues
Afin de maintenir les animaux en élevage dans les meilleurs conditions possible,
un apport de nourriture sous la forme de culture de microalgues est fourni. Les mi-
croalgues proviennent de la collection Algobank de l’UCBN. Elles sont fournies sous
forme d’un starter de 30 mL qui est repiqué successivement dans un volume de plus
en plus grand pour atteindre progressivement un volume de deux fois 60 litres. La
culture de microalgues est réalisée par nos soins au sein du laboratoire et elle a néces-
sité la mise en place de structures adaptées étant donné l’importance des volumes de
culture nécessaires au bon maintien des huîtres (Figure 6.4). Le milieu de culture des
microalgues est constitué d’eau de mer stérilisée et de milieu de Conway (au /1000e)
enrichi en vitamines. La culture est éclairée en continu par deux néons de 36 watts et
un de 18 watts produisant respectivement une lumière de 6500k et 10 000k. Lors de la
première expérience d’exposition, l’apport en microalgues est réalisé grâce à Isochrysis
galbana (souche T-ISO) choisie selon les recommandations du manuel de la FAO pour
les écloseries de bivalves (Helm et al., 2006) (Figure 6.4 A). La ration moyenne au cours
de la première expérimentation s’est élevée à 4,47.107 cellules par huître et par jour. En
analysant les résultats de cette première expérimentation, il a été décidé de remplacer
l’espèce de microalgue par Tetraselmis suecica et de supplémenter cet apport par de la
pâte d’algues à base de Chaetoceros calcitrans fournie par la SATMAR (Figure 6.4 B).
Pour la seconde expérimentation des rations égales sont distribuées dans chaque bac,
soit 1L de culture algale (en moyenne : 2,09.106 cellules par mL) associée à de la pâte
d’algue (1,00.106 cellules par mL).
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FIGURE 6.4 – Planche photographique des cylindres de culture de microalgues. A) Isochrysis galbana et
B) Tetraselmis suecica.
Échantillonnages et biométries
Les juvéniles mis en expérience sont observés journellement pour constater d’éven-
tuels individus morts. En cas de mortalités, les morts sont aussitôt retirés et comptabi-
lisés de façon à calculer des taux journaliers de mortalité par période entre deux échan-
tillonnages. Le plan d’échantillonnage des différents biomarqueurs est précisé dans la
figure 6.5. À chaque temps d’échantillonnage, plusieurs manipulations sont effectuées.
Chaque huître est prélevée au hasard puis mesurée et pesée avant d’être décoquillée.
L’ensemble des tissus ainsi que la coquille sont égouttés avant d’être de nouveau pesés.
Les animaux sont ensuite disséqués et les différents tissus sont récupérés selon le bio-
marqueur étudié (Figure 6.6). En plus des données de croissance pondérale et en taille,
la mesure du poids de tissus frais permet de calculer l’indice de condition AFNOR qui
reflète le taux de remplissage des huîtres (Costil et al., 2005). Cet indice est calculé à par-




Des coupes histologiques sont pratiquées sur les juvéniles d’huîtres avec le double
objectif d’une part, de sexer les animaux et déterminer leur stade de gamétogenèse et,
d’autre part, d’évaluer la qualité des tissus par une approche histopathologique.
Protocole expérimental
Pour chaque individu destiné à l’histologie, une section de tissus d’environ 5 mm
est réalisée antérieurement, à partir de la jonction palpes labiaux-branchies. Cette sec-
tion est fixée pendant 24h dans une solution de Davidson (mélange d’éthanol, gly-
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FIGURE 6.5 – Plan d’échantillonnage des huîtres pour l’étude des différents biomarqueurs lors des ex-
positions au glyphosate (exposition 1 en 2012), REX et POEAs (exposition 2 en 2013).
cérol, formol et eau de mer). En utilisant un automate Leica R© TP1020, les tissus sont
déshydratés dans une série de bains d’éthanol de concentrations croissantes (70, 96
et 100%) et de bains de butanol pour une durée totale de 48h. Après inclusion dans
de la paraffine, les prélèvements histologiques sont coupés à une épaisseur de 3 µm
puis colorés par un trichrome de Prenant Gabe (Gabe, 1968) alliant l’hématoxyline de
Groat (coloration des noyaux en gris-violet), l’éosine (coloration du cytoplasme et des
sécrétions éosinophiles en rose) et le vert lumière (coloration du tissu conjonctif et des
sécrétions cyanophiles en vert). Une fois placées entre lame et lamelle et séchées, les
préparations histologiques sont observées au microscope photonique (× 400). Au cours
de la première exposition subchronique au glyphosate, des coupes histologiques ont
été réalisées à chaque date de prélèvement. Pour la seconde exposition, il a été choisi
d’effectuer des coupes histologiques qu’au début (T0) et à la fin de l’expérimentation




FIGURE 6.6 – Schéma récapitulatif du protocole expérimental mis en place lors des différents temps de
prélèvement.
Détermination du sexe et des stades de gamétogenèse
Crassostrea gigas est une espèce présentant un hermaphrodite successif (non obli-
gatoire) à tendance protandre (Buroker, 1983) mais un faible pourcentage d’individus
correspond à des hermaphrodites simultanés (Steele et Mulcahy, 1999). Le sexe des
huîtres ne peut être déterminé macroscopiquement et seules des coupes histologiques
(voire des biopsies en pleine période de maturité) peuvent nous renseigner a posteriori
par rapport aux expositions. En plus des sexes mâle, femelle et éventuellement herma-
phrodite, nous déterminons une 4e catégorie d’individus (dits «indéterminés») corres-
pondant aux huîtres qui ne peuvent être sexées du fait d’un état d’avancement de la
gamétogenèse insuffisant. Les tubules gonadiques se développent au sein d’un tissu
conjonctif spécialisé dans le stockage du glycogène qui forme le tissu vésiculeux ou
tissu de réserve (Heude Berthelin et al., 2001). La gonade ne peut pas être individuali-
sée et elle est donc qualifiée de diffuse. Le stade de gamétogenèse est défini en fonction
de deux critères : l’ampleur du développement des tubules gonadiques et la différen-
tiation des cellules germinales. Nous adoptons la nomenclature de Lubet (1959) qui




TABLE 6.2 – Stades de gamétogenèse chez l’huître creuse avec les phases équivalentes à celles indiquées
dans l’introduction générale. Modifié d’après Lubet (1969).
Stade 0 (phase 1) Phase de repos sexuel : tubules réduits à des îlots de gonies quiescentes ; sexe indéter-
minable
Stade I (phase 2) Reprise de la gamétogenèse : multiplication des gonies par mitoses successives ; tu-
bules gonadiques peu développés ; sexe déterminable ou non (selon l’avancement dans
le stade).
Stade II (phase 3) Phase de croissance : développement intense des tubules qui sont néanmoins encore
séparés par du tissu de réserve ; chez les femelles, les ovocytes commencent la vitello-
genèse alors que chez les mâles, toutes les catégories de cellules sexuelles sont présentes
(des gonies aux spermatozoïdes).
Stade III Période de maturité : la gonade a atteint son volume maximal ; 3 sous stades sont dis-
tingués.
Stade III A (phase 4) Début de maturité : gonades avec des gamètes matures mais spermatocytes et sperma-
togonies sont encore présents chez les mâles ; chez les femelles, des ovocytes sont encore
en vitellogenèse.
Stade III B (phase 4) Initiation de la ponte : la grande majorité ou la totalité des gamètes sont matures et la
ponte (partielle) a débuté.
Stade III D (phase 5) Ponte ou post ponte : la ponte est bien engagée avec de nombreux gamètes émis ou
présents dans les canaux périphériques ; déstructuration de la gonade avec les tubules
gonadiques en régression ; les gamètes non émis sont lysés.
Compte tenu de la date des expositions subchroniques (printemps 2012 et 2013),
seuls des stades 0, I et II sont observés et illustrés dans la figure 6.7(a) et 6.7(b). Le
stade II recouvrant des situations assez variées quant au développement des tubules
gonadiques et la différenciation des cellules germinales, nous distinguons un stade
II débutant où les tubules gonadiques sont encore peu développés ; de plus, chez les
mâles, seules des spermatogonies et spermatocytes sont présentes et chez les femelles,
certains ovocytes débutent la vitellogenèse alors que d’autres ne sont pas encore entrés
dans cette phase.
Approche histopathologique
Les coupes histologique permettent d’observer d’éventuelles altérations histopatho-
logiques pouvant être le signe de stress environnemental. Plusieurs types d’anoma-
lies tissulaires peuvent être déterminés et les trois types rencontrés chez les juvéniles
d’huîtres lors des deux expositions subchroniques sont :
– des « atrophies » de la paroi des tubules de la glande digestive (Figure 6.8) en lien
avec le cycle d’alimentation et de digestion (Morton, 1977) mais pouvant traduire
un jeûne ;
– des infiltrations hémocytaires pouvant correspondre à des inflammations (Figure
6.9)
– des déstructurations du tissu conjonctif avec de vastes lacunes (notamment au




Sur chaque coupe histologique, les altérations tissulaires sont évaluées de façon semi-
quantitative selon la classification de Buisson et al. (2008) établie suite à l’observation
d’un grand nombre de coupes histologiques « normales » ou présentant des taux va-
riables d’anomalies tissulaires.
TABLE 6.3 – Echelles semi-quantitatives adoptées pour qualifier l’ampleur des trois types d’altérations
tissulaires. Les pourcentages indiqués correspondent à la proportion de tissus affectée par l’altération.
Niveau 1 (faible) Niveau 2 (modéré) Niveau 3 (fort) Niveau 4 (très fort)
Atrophie de l’épithélium de la GD 5-25% 25-50% 50-75% > 75%
Infiltrations hémocytaires 5-10% 10-33% 33-50% > 50%




FIGURE 6.7 – Photographies de coupes histologiques présentant l’anatomie générale d’une huître en
stade I (A) et en stade III (B). TD= tube digestif. Grossissement ×10. Photographies de coupes histolo-
giques présentant l’aspect des tissus reproducteurs pour des individus en stade 0 (C) et en stade I (D)




FIGURE 6.7 – Photographies de coupes histologiques présentant l’aspect des tissus reproducteurs pour :
(E) des individus femelles en début de stade II (OVV = ovocytes en vitellotogenèse) ; (F) des individus
femelles en stade II (OVG = ovogonies, OSM = ovocyte sub-mature, OVM = ovocyte mature) ; (G) des
individus mâles en début de stade II (SPG = spermatogonies, SPC = spermatocytes) et (H) des individus
mâles en stade II (SPG = spermatogonies, SPC = spermatocytes, SPT = spermatides, SPZ = sperma-
tozïdes). Grossissements ×100 et ×400.
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FIGURE 6.8 – Photographies de coupes histologiques illustrant en (A) l’absence et en (B) un très fort
niveau (4) d’atrophies de la paroi des tubules de la glande digestive. Grossissements ×40 et ×100.
FIGURE 6.9 – Photographies de coupes histologiques illustrant en (A) l’absence et en (B) un très fort
niveau (4) d’infiltrations hémocytaires. Grossissements ×40 et ×100.
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FIGURE 6.10 – Photographies de coupes histologiques illustrant en (A) l’absence et en (B) un très fort
niveau (4) de déstructurations du tissu conjonctif. Grossissements ×40 et ×100.
154
CHAPITRE 6.
6.2.3 Mesure de la péroxidation lipidique et de l’activité enzymatique des catalases
et GSTs
Extraction des composés à doser
Lors de la première expérimentation, l’extraction des composés à doser a été réali-
sée directement après dissection des animaux et les extraits ont été conservés à -80˚C.
Lors de la seconde expérimentation, les différents tissus ont d’abord été congelés après
dissection puis stockés à -80˚C avant que les différents composés ne soit extraits juste
avant analyse. Pour extraire les enzymes et produits de la péroxydation lipidique, les
tissus sont broyés sur glace à l’aide d’un homogénéiseur de type Potter-Elvejem dans
un tampon d’extraction (NaCl 500 mM ; Na2HPO4 10mM ; KH2PO4 3,1 mM ; pH 7,4)
contenant un inhibiteur de protéase (Thermoscientific R©) dilué au 1/100. Les échan-
tillons sont broyés une première fois dans un volume correspondant à 2 µL par mg de
tissus puis centrifugés pendant 15 min (4˚C, 12500 g). Le surnageant est récupéré et
aliquoté tandis que le reste de l’échantillon est centrifugé une deuxième fois (15 min,
4˚C, 12500 g) afin de récupérer le maximum de surnageant.
Dosage des protéines
Le dosage des protéines repose sur une méthode colorimétrique faisant appel au kit
Bio-Rad Protein Assay (Bio-Rad R©), d’après la méthode de Bradford (Bradford, 1976).
Le bleu brillant de Coomassie en solution acide réagit avec les protéines en formant
une coloration bleue. En mesurant l’absorbance des échantillons à 595 nm et en se
rapportant à celles obtenues pour une gamme étalon, il est possible de connaître la
quantité de protéines présentes dans un échantillon. L’ensemble des étapes est réalisé
sur glace. Une gamme étalon d’albumine sérique bovine (BSA) de 0 à 500 mg L-1 (0-50-
100-150-200-300-400-500) est préparée par dilution dans le tampon d’extraction d’une
solution mère de BSA à 0,5 mg mL-1. Les échantillons sont dilués au 1/200 dans du
tampon d’extraction. Dans les puits d’une microplaque, 10 µL de standard ou d’échan-
tillon sont déposés en triplicat. 200 µL de réactif Bio Rad (dilué au 1/5 dans de l’eau
ultrapure) sont déposés dans les puits. Après 10 min, l’absorbance est mesurée à 595
nm grâce à un lecteur de microplaques (Flexstation 3 R©, Molecular DeviceTM).
Mesure de l’activité Catalase
Les catalases catalysent la dismutation du peroxyde d’hydrogène en eau et en oxy-




Ces enzymes sont dosées par une méthode spectrophotométrique en mesurant la baisse
de l’absorbance du péroxyde d’hydrogène à 240 nm (UV) (Deisseroth et Dounce, 1970).
Les résultats sont exprimés en µmol de H2O2 consommées par minute (= 1 U de cata-
lase). À partir d’une solution mère de catalase à 1000 U (standard de catalase de foie
de bovin), une gamme allant de 0 à 6 U est préparée (0U-1U-2U-3U-4U-5U-6U). Les
concentrations en catalases dans les glandes digestives de C. gigas sont particulière-
ment importantes par rapport à d’autres espèces telles que la seiche (S. officinalis) (Le
Pabic, com. pers.). Les échantillons déjà utilisés pour le dosage protéique sont dilués par
un facteur de dilution finale de 2400 dans le tampon d’extraction. 100 µL d’échantillon
ou de standard sont déposés dans les puits d’une micro plaque UV (UVstar R©, Greiner
Bio-One GmbH) auxquels sont ajoutés 100 µL d’H2O2 dilués à 28 mM. La lecture est
faite en cinétique à 240 nm et à 25˚C pendant 15 minutes (Flexstation 3 R©, Molecular
DeviceTM).
Mesure de l’activité GST
Les GSTs sont impliquées dans les phénomènes de conjugaison des métabolites is-
sus de la phase I ou de molécules susceptibles d’être directement attaquées (car portant
un site électrophile). Ces enzymes assurent la conjugaison du glutathion (peptide an-
tioxydant sous sa forme réduite) aux contaminants afin d’en faciliter l’élimination. Le
produit final de la conjugaison est un complexe hydrosoluble, généralement moins
toxique et plus rapidement éliminé par l’organisme. L’activité des GSTs est appréhen-
dée par la mesure de l’absorbance à 340 nm correspondant à la formation d’un conju-
gué entre le glutathion réduit (GSH) et un substrat modèle, peu spécifique des diffé-
rentes isoenzymes de GST : le Chloro-2,4-DinitroBenzène (CDNB), selon la la réaction
suivante : GSH + CDNB GSTs−→ GS-DNB + HCl.
L’activité GST est évaluée selon la méthode de Habig et al. (1974). 50 µL d’échantillon
dilué (1/100) dans du tampon d’extraction et 200 µL de solution de réaction (GSH
1mM ; Hepes 10 mM ; NaCl 125mM ; CDNB 1 mM ; pH 6,2) sont ajoutés dans les puits
d’une microplaque. La lecture de l’absorbance se fait à 340 nm en cinétique pendant 20
minutes.
Mesure de la péroxydation lipidique
Le Malondialdehyde (MDA) est un produit de la péroxidation lipidique marquant
le stress oxydant. Il est issu notamment de l’action des DROs sur les acides gras poly-
insaturés. Le dosage du MDA est réalisé grâce au kit MDA-586 (Oxis-Research R©) selon
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la méthode décrite par Gérard-Monnier et al. (1998). Toutes les étapes du dosage sont
effectuées sur glace. Une gamme étalon est préparée à partir du standard fourni par le
kit (0-0,5-1-2,5-5-10 µM). Le réactif R1 (97,7% d’Acétonitril) est dilué par 1/4 dans du
méthanol. Les échantillons sont dilués pour obtenir une concentration finale de 8 g L-1
de protéines. Dans des tubes à centrifuger, 60 µL d’échantillons ou de standard dilué
sont mélangés à 3 µL de probucol, 192 µL de réactif R1 dilué et 45 µL de réactif R2. 80
µL du mélange précédent sont déposés dans les puits d’une microplaque et la lecture
des D.O est faite à 586 nm.
6.2.4 Mesure de l’expression transcriptionnelle de gènes cibles : technique de PCR
en Temps Réel (RT-PCR)
La mesure de l’expression transcriptionnelle de gènes cibles réalisée au cours de
cette thèse a fait l’objet d’une collaboration avec le Laboratoire de Radioécologie de
l’IRSN de Cherbourg-Octeville et l’ensemble des analyses y ont été réalisées. L’expres-
sion de 9 gènes cibles a été quantifiée après exposition pendant 28 jours au glypho-
sate. Le choix de ces gènes a été fait en considérant les travaux menés antérieurement à
l’IRSN (Farcy, 2006; Devos et al., 2012). Les gènes étudiés correspondent à des protéines
qui présentent des fonctions différentes :
– Détoxication : GST, CYP450, MXR ; MT 1&2 ;
– protéines chaperonnes : HSC72, HSP70, HSP90 ;
– régulation du stress oxydant : SOD ;
– régulation du cycle cellulaire : P53.
En supplément des 9 gènes précités, l’expression de 3 gènes de réfèrences a été étudiée
afin de normaliser les résultats : l’actine qui codent pour une protéine du cytosquelette,
l’ARN ribosomal 18S et Glycéraldéhyde-3-phosphate déshydrogénase (GAPDH) qui
code pour une enzyme impliquée dans la glycolyse.
Extraction et dosage des ARNs totaux
À chaque temps d’échantillonnage, la glande digestive et les branchies des juvéniles
exposés sont prélevées, égouttées, pesées puis placées dans des tubes Eppendorf R©. Les
extractions sont toujours effectuées sur glace. Un volume de TRI-REAGENT R©(Sigma-
Aldrich R©) 10 fois égal au poids des tissus (mg) est immédiatement ajouté et les échan-
tillons sont conservés au congélateur à -80◦C (Figure 6.6). Les échantillons sont décon-
gelés et broyés dans le TRI-REAGENT à l’aide d’un piston exempt de RNases. Une
première centrifugation (10 mn, 12 000 g, 4◦C) est effectuée afin d’éliminer les débris
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tissulaires et 300 µL de surnageant sont récupérés. 200 µL de chloroforme sont ajou-
tés au surnageant et après 10 minutes d’incubation, le mélange est centrifugé (15 mn,
12 000 g, 4◦). Après centrifugation, trois parties se distinguent dans le tube : la phase
inférieure organique est de couleur rouge et contient des protéines et de l’ADN géno-
mique (ADNg), l’interphase composée majoritairement d’ADNg et la phase aqueuse
supérieure qui est incolore et contient les ARNs. En prenant soin de ne pas prélever
l’interphase, la phase supérieure est récupérée et les ARNs qu’elle contient sont préci-
pités en ajoutant 500 µL d’isopropanol. Après une nouvelle centrifugation (10 mn, 12
000g, 4◦C), le culot d’ARNs est remis en suspension et rincé dans de l’éthanol 75%. Une
dernière centrifugation (10 mn, 12 000g, 4◦C) est réalisée afin d’éliminer l’éthanol puis
les culots d’ARNs sont séchés pendant 1h dans une cloche à dessiccation. Les culots
sont finalement repris dans un volume d’eau traitée DEPC (DiEthylPyroCarbonate).
Le dosage de la quantité et de la qualité des ARNs est réalisé grâce à un spectrophoto-
mètre UV. La lecture de la D.O à 260 nm permet de mesurer la concentration en ARNs,
une unité de D.O correspondant à une concentration de 40 µg L-1. Le degré de pureté
des ARNs est indiqué par le rapport entre les absorbances mesurées à 260 nm (acides
nucléiques) et 280 nm (absorbance des acides aminés tyrosine et tryptophane des pro-
téines), la valeur optimale de ce rapport étant de 2. Suite au dosage, les échantillons
sont dilués afin d’atteindre la concentration de 550 ng d’ARNs totaux dans 8 µL d’eau
DEPC.
Traitement DNase
La mesure de l’expression transcriptionnelle d’un gène repose sur la quantité d’ARNs
présente dans les tissus au moment du prélèvement. Cette technique nécessite une
étape de rétro-transcription des ARNs en ADNc qui est la molécule avec laquelle est
ensuite effectuée la RT-PCR. Cependant, et en dépit de toutes les précautions prises
lors de l’étape d’extraction, une contamination par de l’ADNg peut être présente au
sein des échantillons. Afin de ne pas interférer avec l’étape de quantification, un trai-
tement à la DNase est nécessaire pour éliminer toute trace d’ADNg. Les échantillons
sont traités grâce à l’ajout de 1 µL d’une solution de DNase I à 1U L-1 (Amplification
grade DNase I Sigma-Aldrich R© : 50% glycerol, 10mM Tris-HCl, 10mM CaCl2, 10 mM
MgCl2 pH 7.5) et 1 µL de tampon spécifique (10X reaction buffer Sigma-Aldrich R© :
200 mM Tris-HCl, 20mM MgCl2, pH 8.3). Après 10 min d’incubation, la réaction est
bloquée par ajout d’une solution spécifique contenant 50 mM d’EDTA qui désactive la
DNase par chélation des ions calcium et magnésium (STOP solution, Promega R©). Les
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échantillons sont ensuite incubés pendant 10 min à 70◦C afin de dénaturer la DNase
I. L’efficacité du traitement DNase est assurée en gardant 1 µL d’échantillon qui sera
analysé par RT-PCR.
Rétro-transcription
La première étape de la rétro-transcription consiste en l’hybridation d’amorces aléa-
toires (random primers, Promega R©) sur les brins d’ARN. Cette étape est réalisée par
ajout de 1 µL de solution à 0.5 µg µL-1 aux ARNs préalablement linéarisés par 5 min
d’incubation à 70◦C. Les échantillons sont transférés sur la glace afin de permettre l’hy-
bridation. La rétro-transcription des ARNs est assurée par la retro-transcriptase du
virus de la leucémie murine (1 µL de Moloney Murine Leucemia Virus Reverse Trans-
criptase, 200 U/µL Promega R©) en présence de 1,25 µL de désoxyribonucléotide (dNTP
10mM) et de 0.625 µL de RNAsin (Recombinant RNAsin Ribonuclease Inhibitor 40 U
µL-1). La polymérisation est réalisée à 37◦C pendant 1 heure.
Quantification par PCR en temps réel
La PCR en temps réel repose sur les mêmes principes que la PCR classique mais
elle permet de suivre, à chaque cycle de polymérisation, la génération des amplicons
correspondant au gène ciblé. Cette technique est possible grâce à l’utilisation d’un fluo-
rophore, le SYBR Green. À l’état libre ce fluorophore possède une fluorescence peu in-
tense qui augmente considérablement lorsqu’il est intercalé au sein de l’ADN double
brin. En mesurant la fluorescence à chaque cycle, il est possible de quantifier le nombre
d’amplicons qui est proportionnel à celle-ci. En effet, la mesure de la fluorescence per-
met de déterminer à partir de quel moment le signal sort du bruit de fond : c’est le Ct
(Cycle threshold) qui est représentatif de la quantité d’ARN initiale. L’expression du
gène cible est toujours donnée par rapport à celle du gène de référence (Actine, 18S ou
GAPDH) selon la formule suivante :
Niveau normalisé d’ARNm du gène cible = 2(ct gène référent - ct gène cible)
L’amplification est réalisée en utilisant le kit MyiQ supermix (BIORAD R©) : les 15 µL de
mélange réactionnel sont constitués de 5 µL d’ADNc dilué, 7,5 µL de mélange d’am-
plification Supermix 2X iQ SybrGreen et de 0,5 µM (2,5 µL) d’amorces oligonucléoti-
diques spécifiques de l’ADNc à quantifier. Les amorces utilisées sont précisées dans
le tableau 6.4. Les conditions d’amplification utilisées sont les suivantes : 90 secondes
à 95◦C (activation de la polymérase), 40 cycles de 15 secondes à 95◦C et 45 secondes à
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60◦C pour l’hybridation des amorces et l’élongation. A la fin de la RT-PCR, la courbe de
fusion des amplicons est effectuée entre 55 et 95◦C avec une incrémentation de 0,5◦C
par cycle. Cette courbe de fusion permet de calculer la température de fusion (Tm) des
amplicons formés et de la comparer avec celle des produits attendus.
TABLE 6.4 – Séquence et numéro d’ordre GenBank des amorces utilisées pour quantifier l’expression des
gènes cibles (†) et des gènes de référence (•).
Gène (ou ARN) Numéro d’ordre Amorce sens Amorce antisens
GST † AJ557140 5’ AACGCCACCATTCACGAC 3’ 5’ AAGACCCCACCCAATGCT 3’
CYP450 † AF075692 5’ CCCTGGGAGTTCAAACCTG 3’ 5’ CGAGCGCAAATCCAATAAA 3’
MXR † AJ422120 5’ CCGAGAACATCCGCTACG 3’ 5’ GCCCTGTGGGAGTTCCTT 3’
Hsc72 † AF144646 5’ GAGGATCGCAGCCAAGAA 3’ 5’ TATCGCCCTCGCTGATCT 3’
Hsp70 † AJ305315 5’ AGCAAGCCAGCACAGCA 3’ 5’ GCGATGATTTCCACCTTC 3’
Hsp90 † AJ431681 5’ GGAGAGCAAAACCCTCACC 3’ 5’ TGGCAATGGTTCCAAGGT 3’
MT1&2 † AJ243263 5’ TGTCTGATCCATGTAACTGCACT 3’ 5’ TCAGGCTGCAAAGTCAAGTG 3’
SOD † AJ496219 5’ AACCCCTTCAACAAAGAGCA 3’ 5’ TTTGGCGACACCGTCTTC 3’
p53 † AM236465 5’ ACCCAGCTCCGACTCATTT 3’ 5’ TCATGGGGGATGATGACAC 3’
Actine • AF026063 5’ GCCCTGGACTTCGAACAA 3’ 5’ CGTTGCCAATGGTGATGA 3’
18S • AB064942 5’ CGGGGAGGTAGTGAC GAA 3’ 5’ ACCAGACTTGCCCTCCAA 3’
GAPDH • AJ544886 5’ TTGTCTTGCCCCTCTTGC 3’ 5’ CGCCAATCCTTGTTGCTT 3’
Analyse statistique des résultats
Pour les données biométriques, biochimiques et de biologie moléculaire les résul-
tats sont analysés à l’aide d’ANOVAs lorsque les conditions d’application sont réunies
(normalité et homoscédasticité). Quand des différences significatives sont révélées, des
tests post-hoc de comparaisons multiples (Student Newman Keuls : SNK) sont appli-
qués. Lorsqu’une des deux conditions d’application de l’ANOVA n’est pas atteinte
même après transformation, les données sont analysées grâce au test de Kruskal & Wal-
lis (test non-paramétrique) suivi de tests de comparaisons multiples (Dunn). Les don-
nées semi-quantitatives d’altérations histopathologiques sont analysées par des tests
de Kruskal & Wallis. Enfin, les données d’occurence des stades de gamétogenèse sont
traitées statistiquement par des tests exacts de Fisher.
6.3 Résultats
6.3.1 Mortalité et croissance
Lors de la première expérimentation (glyphosate), aucune mortalité n’a été observée
quel que soit le temps ou la condition considéré. Des mortalités faibles ont été enregis-
trées lors de la deuxième expérimentation et le taux de mortalité journalier moyen s’est
élevé à 0,11 (± 0,07) sur la période d’étude. Aucune évolution temporelle significative
n’a été démontrée sur les 5 semaines d’expérience (K-W : p > 0,05). De plus, les expo-
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sitions aux deux types de substances et aux trois concentrations testées n’ont pas non
plus affecté significativement la mortalité des individus (K-W : p > 0,05).
La croissance des animaux au cours du temps est appréhendée par la mesure de
l’évolution de trois paramètres différents que sont la taille, le poids et l’indice de condi-
tion AFNOR. Lors de l’exposition des huîtres au glyphosate, aucune différence signi-
ficative n’est mise en évidence au niveau de la taille que ce soit entre les différentes
conditions après 56 jours d’exposition ou entre le début et la fin de l’expérimentation
pour une condition donnée (Figure 6.11) (ANOVAs : p > 0,05). Lors de l’exposition
au REX et aux POEAs, une tendance à l’augmentation de la taille est observée pour
les individus témoins entre le début (28,66 mm ± 3,96) et la fin de l’expérimentation
(29,61 mm ± 3,48) (Figure 6.11) (Les valeurs brutes sont données ± l’écart-type). Cette
tendance n’est pas notée pour les individus exposés aux différentes concentrations de
REX ou de POEAs et aucune différence significative n’est observée entre la taille des
huîtres du début et de la fin d’expérimentation. En revanche, des différences signifi-
catives (SNK : p < 0,05) sont enregistrées à 35 jours d’expérimentation lorsque la taille
des individus témoins (29,61 mm± 3,48) est comparée à celle des huîtres exposées aux
concentrations de 100 µg L-1 (27,00 mm ± 3,30) et 0,1 µg L-1 (27,40 mm ± 4,00) de REX
et à l’ensemble des concentrations de POEAs (0,1 µg L-1 : 27,13 mm ± 3,65 ; 1 µg L-1 :
27,76 mm ± 3,25 ; 100 µg L-1 : 27,5 mm ± 3,09) (Figure 6.11 REX POEAs).
FIGURE 6.11 – Évolution de la taille des huîtres (moyennes ± SEM) exposées au glyphosate, Roundup
Express R© et POEAs. Les résultats sont exprimés en % de la taille des individus au début de l’exposition
(T0). La taille moyenne des individus à T0 est de 24,54 mm ±2, 28 pour l’exposition au glyphosate et de
28,35 mm ±3, 74 pour l’exposition aux REX et POEAs. Exposition au glyphosate⇒ Individus témoins à
T0 : n= 74, T7 jours : n= 58, T14 jours : n= 46, T28 jours n= 34, T56 jours n= 8 ; Individus par concentration
à T0 : n= 148, T7 jours : n= 115, T14 jours : n= 91, T28 jours n= 67, T56 jours n= 16. Exposition au REX et
POEAs⇒ Individus par concentration (dont témoins) à T0 : n=120 , T7 jours : n= 88 , T14 jours : n= 64 ,
T35 jours n= 39.
La croissance pondérale des huîtres lors de l’exposition au glyphosate s’est révé-
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lée faible. En effet, la différence de poids des individus témoins entre le début (1,09 g
± 0,40) et la fin (1,17 g ± 0,47) de l’exposition est égale à 0,08 g et aucune différence
statistique n’est mise en évidence dans le temps ou à un temps donné entre les dif-
férentes concentrations (Figure 6.12) (ANOVAs : p > 0,05). L’évolution du poids des
huîtres témoins lors de l’exposition au REX et aux POEAs a été de 0,15 g après 35 jours
d’exposition (de 2,11 g ± 0.65 à 2,26 g ± 0,67) soit une augmentation de 7,11 %. Cepen-
dant, les tests statistiques n’ont pas permis de révéler une croissance significativement
plus élevée entre le début et la fin de l’expérimentation (ANOVA : p > 0,05) (Figure
6.12). L’exposition des huîtres aux différentes concentrations du mélange d’adjuvants
n’a pas affecté la croissance en poids (ANOVA : p > 0,05). De même il n’a pas été pos-
sible d’observer de différences significatives au cours du temps lors de l’exposition au
REX (ANOVA : p > 0,05) ; néanmoins après 14 jours d’exposition, le poids des individus
témoins (2,19 g ± 0,66) s’est révélé significativement plus élevé (SNK : p < 0,05) que
celui des huîtres exposées à la plus faible concentration de REX (1,92 g ± 0,63) (Figure
6.12).
FIGURE 6.12 – Évolution du poids (moyennes ± SEM) des huîtres exposées au glyphosate, Roundup
Express R© et POEAs. Les résultats sont exprimés en % du poids des individus au début le l’exposition
(T0). Exposition au glyphosate⇒ Individus témoins à T0 : n= 74, T7 jours : n= 58, T14 jours : n= 46, T28
jours n= 34, T56 jours n= 8 ; individus par concentration à T0 : n= 148, T7 jours : n= 115, T14 jours : n=
91, T28 jours n= 67, T56 jours n= 16. Exposition au REX et POEAs⇒ Individus par concentration (dont
témoins) à T0 : n=120 , T7 jours : n= 88 , T14 jours : n= 64 , T35 jours n= 39.
L’indice AFNOR qui traduit le remplissage de la coquille par la chair est significa-
tivement plus faible après 56 jours d’exposition (10,26 ± 2,53) par rapport à l’indice
calculé à 14 jours (11,89 ± 2,39) à la plus faible concentration de glyphosate (SNK : p <
0,05) (Figure 6.13) (suite à un problème technique, les données de poids de chair ne sont
disponibles qu’à partir de 14 jours). Cependant, aucune différence n’est observée entre
les différentes concentrations à T56. Les indices AFNOR calculés pour les individus ex-
posés au REX sont significativement plus élevés après 35 jours d’exposition quelle que
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soit la concentration considérée (moyenne générale de 12,07± 2,14) par rapport à ceux
calculés en début d’expérimentation (10,55 ± 2,62) et aucune différence n’est observée
entre les différentes concentrations (Figure 6.13). Des résultats différents ont été mis en
évidence après exposition aux POEAs avec des individus exposés qui ne présentent
pas d’indices de conditions plus élevés en fin d’expérimentation (0,1 µg L-1 : 11,32 ±
2,45 ; 1 µg L-1 : 11,62 ± 2,22 ; 100 µg L-1 : 11,65 ± 2,62) par rapport à ceux calculés à T0
jours tandis que les individus témoins présentent une croissance significative dans le
temps (12,04 ± 1,94) (Figure 6.13).
FIGURE 6.13 – Évolution de l’indice de condition AFNOR (moyennes ± SEM) des huîtres exposées au
glyphosate, Roundup Express R© et POEAs. Les résultats sont exprimés en % du poids des individus au
début le l’exposition (T0). Exposition au glyphosate ⇒ Individus témoins à T14, 28, 56 jours : n= 8 ;
individus par concentration à T14, 28, 56 jours : n= 24. Exposition au REX et POEAs⇒ T0, T7 jours, T14
jours : n= 24 pour toutes les conditions ; T35 jours : n= 39.
6.3.2 Sexe et stade de gamétogenèse
Au début des deux expositions subchroniques, certains individus mis en expérience
étaient toujours en repos sexuel (expérience 2012) alors que d’autres avaient déjà dé-
buté leur cycle gamétogénétique (expériences 2012 et 2013). Ainsi à T0, les trois stades
observés sont le stade 0, le stade des mitoses goniales (stade I) ou le stade II débutant.
Pour les huîtres en stade I, il est difficile de se prononcer avec certitude sur le sexe de
l’animal. Ainsi, par précaution et parce qu’au début de gamétogenèse des cellules ger-
minales des deux sexes peuvent coexister avant que l’un des sexes ne prennent le pas
sur l’autre, les individus en stade I ont été systématiquement placés parmi les "indé-
terminés". En 2012 en début d’expérience, les individus exposés au glyphosate sont à
65,52% en stade 0 et à 34,48% en stade I, le sexe ne pouvant être déterminé dans aucun
cas. Pour les expositions aux REX et POEAs (2013) à T0, les stades I et II débutant re-
présentent 76,67% (huîtres non sexées) et 23,33%, respectivement. Les 23,33% d’huîtres
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se répartissent entre 6,67% de mâles et 16,67% de femelles. Suite à l’exposition au gly-
phosate pendant 56 jours, tous les individus observés ont atteint le stade I, stade II
débutant ou stade II avec des proportions variant, respectivement, de 68,42% (1 µg L-1)
à 81,82% (100 µg L-1), de 4,55% (0,1 µg L-1) à 23,08% (témoin) et de 0 (témoin) à 10,53%
(1 µg L-1) (Figure 6.14 A). Aucune différence significative du stade de gamétogenèse ac-
quis en fin d’expérience n’est enregistrée entre les divers individus témoins et exposés
(Test de Fisher : p > 0,05). Par ailleurs, les individus dont le sexe ne peut être déterminé
avec certitude demeurent majoritaires (Figure 6.14 B) et les femelles et mâles observés
se répartissent dans toutes les conditions.
FIGURE 6.14 – Stades de développement gamétogénétique observés en début et fin d’expérience (A) et
proportion d’individus mâles et femelles après 56 jours d’exposition au glyphosate pour l’ensemble des
conditions (B). Pour les stades de gamétogénèse : 13 < n < 29, pour le sexe ratio n= 76.
Au cours des 35 jours d’exposition aux REX ou POEAs, les huîtres poursuivent leur
gamétogenèse et la proportion d’individus en stade II passe de 23,33% à 72,73% chez
les individus témoins (p < 0,05) (Figure 6.15 A). Après ce laps de temps et toutes condi-
tions confondues (témoins ou différentes concentrations des substances), 44% des indi-
vidus testés demeurent indéterminés sexuellement car toujours en stade I (Figure 6.15
B). Les autres individus se répartissent environ pour moitié entre le sexe mâle (27%)
et le sexe femelle (29%). S’il nous apparaît difficilement concevable que les expositions
appliquées dans le cadre de cette étude puissent entraîner des changements de sexe
chez des animaux ayant débuté leur gamétogenèse, il est possible que ces expositions
aient une répercussion sur la dynamique de la gamétogenèse. A T35 jours, les indi-
vidus témoins et ceux placés aux plus fortes concentrations de REX ou POEAs sont
les seuls à différer significativement des individus témoins du début d’expérience (Fi-
gure 6.15 A) avec une proportion de stades II plus importante. Cependant, lorsque l’on
compare les différents pourcentages des deux types de stades (stade I versus stades II)
calculés à T35 jours, seuls les individus exposés à 100 µg L-1 de REX diffèrent signifi-
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cativement de ceux placés à 0,1 et 1 µg L-1 de POEAs et 1 µg L-1 de REX. Ces résultats
suggèreraient que le REX et les POEAs à la faible concentration (et intermédiaire pour
le POEAs) tendent à ralentir le déroulement de la gamétogenèse, ce qui ne serait pas le
cas des plus fortes concentrations.
FIGURE 6.15 – Stades de développement gamétogénétique observés en début et fin d’expérience (A) et
proportion d’individus mâles et femelles après 35 jours d’exposition au REX et POEAs pour l’ensemble
des conditions (B). Pour les stades de gamétogénèse 8 < n < 30, pour le sexe ratio n= 77. Les groupes qui
ne partagent pas de lettres sont significativement différents à p < 0,05.
6.3.3 Qualité des tissus évaluée par histopathologie
Pour l’exposition au glyphosate, les atrophies de la paroi des tubules de la glande
digestive et les deux altérations tissulaires (déstructuration du tissu conjonctif et infil-
trations hémocytaires) observées chez les individus témoins ne présentent pas d’évo-
lution temporelle significative (T0, T7j, T14j, T28j et T56j) (K-W : p > 0,05). Le manque
général de significativité des différences temporelles enregistrées chez les huîtres té-
moins ou exposées au glyphosate nous amène à ne présenter ici que les résultats his-
topathologiques acquis en début (T0) et fin d’expérience (T56j). En début d’expérience,
les animaux placés dans les structures expérimentales présentent peu d’atrophies de
la paroi de leurs tubules digestifs (valeur moyenne de 0,67 ± 0,11) (Figure 6.16 A).
Ces atrophies sont plus fréquentes et/ou plus marquées en fin d’expérience, notam-
ment chez les individus exposés aux concentrations de glyphosate de 0,1 µg L-1 (1,33
± 0,26) et 1 µg L-1 (1,56 ± 0,25). Néanmoins, le test de Kruskal et Wallis ne révèle pas
de différence significative entre conditions mais seulement une tendance (p = 0,065).
Les déstructurations du tissu conjonctif peuvent, dans une certaine mesure, refléter la
quantité de réserves disponibles pour l’animal car ce tissu est formé de cellules vési-
culeuses riches en glycogène. A T0, les individus mis en expérience montrent un tissu
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conjonctif assez fortement déstructuré avec un indice moyen de 2,21 (± 0,17) (Figure
6.16 B). Après 56 jours d’exposition, c’est chez les individus témoins que cet indice
moyen est le plus élevé (2,85 ± 0,99) mais aucune différence significative n’est calculée
dans le temps (T0 versus T56j) et entre les différentes concentrations à T56j (K-W : p
= 0,28). Avec un indice moyen de 2,36 (± 0.16) en début d’expérience, nous pouvons
considérer que l’altération la plus marquée correspond à des infiltrations hémocytaires
(Figure 6.16 C). De plus, en comparaison avec T0, ces infiltrations hémocytaires sont si-
gnificativement plus importantes après 56 jours d’expérience chez les huîtres exposées
aux trois concentrations mais non chez les témoins (K-W : p > 0,01) ; en revanche, nous
n’observons pas d’effet dose même si c’est à la concentration de 100 µg L-1 que l’indice
moyen d’infiltrations est le plus élevé (3,38 ± 0,20). La glande digestive des indivi-
FIGURE 6.16 – Niveaux (moyennes ± SEM) d’atrophies de la paroi des tubules de la glande digestive
(A), de déstructurations du tissu conjonctif (B) et infiltrations hémocytaires (C) chez les huîtres à T0 et
après 56 jours d’exposition au glyphosate. T0 : n= 33 ; témoins : n= 13 ; individus exposés : n= 25. Les
groupes qui ne partagent pas de lettres sont significativement différents à p < 0,05.
dus destinés à l’exposition subchronique au REX et aux POEAs montre à T0 un indice
moyen d’atrophie modéré (1,50± 0,16) mais néanmoins supérieurs à tous ceux qui sont
calculés à T35j (Figure 6.17 A). Les atrophies apparaissent donc moins fréquentes et/ou
moins marquées à la fin de l’expérience. Suite à un test de Kruskal et Wallis révélant
des différences significatives (p < 0,01), les tests post-hoc de comparaisons n’indiquent
cependant de différences significatives qu’entre, d’une part, les individus témoins à T0
et, d’autre part, les huîtres placées à T35j dans les conditions suivantes : témoin ; 0,1 et
100 µg L-1 de REX ; 1 µg L-1 de POEAs.
En ce qui concerne les déstructurations du tissu conjonctif, il n’apparaît pas de ten-
dance nette en fonction du temps (T0 versus T35j) ou en fonction des concentrations
en contaminants (Figure 6.17 B). Le test de Kruskal et Wallis indique une différence
significative (p = 0,021) mais les tests post-hoc ne permettent pas de déterminer quels
sont les groupes de conditions homogènes (toutes les valeurs de p étant supérieures à
0,05). Avec des indices moyens de 2,81 (± 0,31) et 3,00 (± 0,49), les individus placés aux
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concentrations intermédiaires de REX et de POEAs, respectivement, se distinguent par
des déstructurations globalement plus importantes par rapport aux individus témoins
à T0 et aux huîtres exposées à 0,1 µg L-1 de POEAs (indice de ≈ 1,75).
Les valeurs minimales (1,09 ± 0,35) et maximales (2,20 ± 0,19) de l’indice d’infiltra-
tions hémocytaires sont calculées pour les individus témoins à, respectivement, T35j
et T0 (Figure 6.17 C). L’éventail d’indices obtenus pour les différentes conditions per-
met de conclure que les huîtres sont modérément touchées par ces infiltrations (indice
moyen à T35j de 1,53 ± 0,13) et que l’exposition à l’herbicide ou aux adjuvants n’im-
pacte pas significativement l’ampleur et/ou la fréquence de l’infiltration des tissus par
les hémocytes (K-W : p = 0,53).
FIGURE 6.17 – Niveaux (moyennes ± SEM) d’atrophies de la paroi des tubules de la glande digestive
(A), de déstructurations du tissu conjonctif (B) et infiltrations hémocytaires (C) chez les huîtres en début
(T0) et après 35 jours d’exposition au REX et au POEAs. T0 : n= 29 ; témoins : n= 10 ; individus exposés :
7 < n < 15. Les groupes qui ne partagent pas de lettres sont significativement différents à p < 0,05.
6.3.4 Activités des GSTs et des catalases ; péroxidation lipidique
Les activités des GSTs, et des catalases ainsi que le niveau de péroxidation lipidique
ont été étudiés lors de l’exposition aux REX et POEAs. Cependant, suite à un problème
technique (panne d’un congélateur à -80◦C), seuls les résultats de 0 à 14 jours d’expo-
sition sont disponibles. Pour toutes les concentrations de REX testées, l’activité catalase
n’est pas significativement différente à un temps donné et aucune évolution tempo-
relle n’a été enregistrée (Figure 6.18 A). L’activité moyenne des individus témoins à
T0 est de 293,6 U/mg de protéines (± 46,54) et celle-ci varie peu sur toute la durée
de l’expérimentation (24h : 259,17 ± 29,77 ; 7 jours : 270,4 ± 95,65 ; 14 jours : 293,0 ±
50,90). Les valeurs moyenne extrêmes sont enregistrées pour les concentrations de 1
µg L-1 de REX à 24h (415,1 ± 127,4) et de 100 µg L-1 de REX à 7 jours (204,2 ± 38,88).
Après exposition au REX l’activité des GSTs n’a également pas montré d’évolution tem-
porelle ou par concentration pour une date donnée (ANOVAs : p > 0,05) et les valeurs
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extrêmes de ∆ D.O/min/ mg de protéines sont enregistrées pour les concentrations
de 100 µg L-1 à 24h (21,10 ± 5,3) et 0,1 µg L-1 à 7 jours (8,80 ± 1,54) (Figure 6.18 A).
Peu de différences sont notées au niveau de la concentration en MDA seule la valeur
enregistrée pour la concentration de 100 µg L-1 de REX (1,12 ± 0,12) est significative-
ment plus faible (K-W : p < 0,05) de celles enregistrées à 24h (1,91 ± 0,14) et 14 jours
d’exposition (1,67 ± 0,18) (Figure 6.18 A). L’exposition aux POEAs n’a pas révélé de
différence significative de l’activité catalase entre concentrations pour un temps don-
née (ANOVAs : p > 0,05) ; cependant pour la concentration de 0,1 µg L-1, une baisse
significative est notée à 7 jours (182,6 ± 20,31) par rapport aux valeurs enregistrées à
24h (339,6 ± 50,63) et 14 jours (307,7 ± 39,68) (Figure 6.18 B). L’activité des GSTs n’est
pas significativement différente entre concentrations pour un temps donné après ex-
position aux POEAs (ANOVAs : p > 0,05) mais à nouveau des différences significatives
sont notées pour la concentration de 0,1 µg L-1 entre les différentes dates. En effet, pour
cette concentration, une augmentation est observée après 7 jours d’exposition (27,58 ±
3,03) par rapport à 24h (12,84± 2,68) et 14 jours (10,25± 1,9) (Figure 6.18 B). la quantité
de MDA n’est pas différente lorsque les échantillons exposés au POEAs sont comparés
à une date donnée (K-W : p > 0,05), mais des différences dans le temps apparaissent
pour la concentration de 0,1 µg L-1 de POEAs qui présente des concentrations en MDA

























































6.3.5 Mesure de l’expression transcriptionnelle de gènes ciblés évaluée par RT-
PCR
L’expression des gènes pris en compte est rapportée à celle de 3 gènes de références.
Les ARNm de référence sont l’actine, la GAPDH et l’ARN ribosomal 18S. Les résultats
présentés dans cette partie concernent les gènes pour lesquelles une réponse compa-
rable est observée pour les trois gènes de références et le lecteur trouvera l’ensemble
des résultats en annexe B. L’ensemble des données d’expression des gènes est repré-
senté sous la forme de boîtes à moustaches : les extrémités du rectangle représentent
le premier et troisième quartiles ; le trait médian est utilisé pour figurer la médiane ; la
moyenne est représentée par le symbole "+" et les extrémités des "moustaches" corres-
pondent aux valeurs minimales et maximales. Pour l’ensemble des données présentées
dans cette partie, le niveau d’expression observé à T0 n’est jamais différent de celui ob-
servé pour le groupe témoin aux différentes dates d’étude.
Après 24h d’exposition, une augmentation significative de l’expression des gènes
codant pour les métallothionéines (MT 1 & 2) est observée pour la plus forte dose de
glyphosate indépendamment du gène de référence considéré (Figure 6.19 A). Après 7
jours d’expositions au glyphosate, le même type de résultat est constaté (Figure 6.19
B). Cependant, seuls les résultats correspondant à la normalisation par la GAPDH
montrent une différence significative des témoins avec les individus exposés à la plus
forte concentration en glyphosate tandis qu’une tendance est observée pour les don-
nées normalisées par l’actine et l’ARN 18S (Figure 6.19 B). L’expression des MT1 & 2
après 14 jours d’exposition reste très proche de celle observée à 7 jours. Bien qu’une
augmentation de l’expression soit notée à 100 µL-1 quel que soit le gène de référence






















































































Après 24h d’exposition et indépendamment du gène utilisé pour la normalisation
des données, le niveau d’expression transcriptionnelle du gène codant pour la GST
est significativement plus important chez les individus exposés à la plus forte dose de
glyphosate par rapport à toutes les concentrations testées (ANOVAs : p < 0,05) (Figure
6.20). Cependant, il est à noter cette augmentation n’est pas observée aux autres dates
de prélèvement (annexe B).
FIGURE 6.20 – Niveaux d’expression transcriptionnelle du gène codant pour la GST après 24h d’exposi-
tion au glyphosate pour les trois gènes de référence : actine, GAPDH et 18S. Témoins n= 4, exposés n=
8. La significativité des différences est testée avec des ANOVAs ou des Kruskal & Wallis et les groupes
qui ne partagent pas de lettres sont significativement différents à p < 0,05.
Les niveaux d’ARNs correspondant à la MXR augmentent significativement chez
les huîtres après 28 jours d’exposition au glyphosate (ANOVAs et K-W : p < 0,05) (Fi-
gure 6.21). Pour les données normalisées par l’actine et la GAPDH, cette augmentation
est observée pour toutes les concentrations d’herbicide testées alors qu’elle apparaît
moins marquée pour les données normalisées par l’ARN 18S. Les niveaux d’expres-
sion observés pour les huîtres avant le début de l’exposition sont élevés (T0), et ne sont




FIGURE 6.21 – Niveaux d’expression transcriptionnelle du gène codant pour la MXR après 28 jours
d’exposition au glyphosate pour les trois gènes de référence : actine, GAPDH et 18S. Témoins n= 4,
exposés n= 8. La significativité des différences est testée avec des ANOVAs ou des Kruskal & Wallis et
les groupes qui ne partagent pas de lettres sont significativement différents à p < 0,05.
Les données concernant les messagers codant pour la protéine chaperonne HSC72
indiquent une baisse de l’expression après 28 jours d’exposition au glyphosate. Cette
baisse non significative chez les individus exposés à 1 µg L-1 le devient pour les indivi-
dus exposés à la plus forte dose de glyphosate et lorsque les données sont normalisées
par la GAPDH et l’ARN 18S. Bien qu’une tendance à la baisse des niveaux de l’expres-
sion transcriptionnelle soit observée pour les données normalisées par l’actine, celle-ci
n’est pas significative.
FIGURE 6.22 – Niveaux d’expression transcriptionnelle du gène codant pour la HSC72 après 28 jours
d’exposition au glyphosate pour les trois gènes de référence : actine, GAPDH et 18S. Témoins n= 4,
exposés n= 8. La significativité des différences est testée avec des ANOVAs ou des Kruskal & Wallis et




6.4.1 Concentrations des molécules dans les structures expérimentales
Durant les deux expérimentations subchroniques, il n’a pas été possible d’analyser
les concentrations en polluants et l’ensemble des concentrations sont donc données en
tant que concentration nominales. Cependant, lors d’expérimentations préliminaires,
des analyses de glyphosate ont été réalisées juste après dopage de 14 litres d’eau de
mer puis après 24h d’incubation dans des bacs en polypropylène similaires. Peu de
différences ont été observées entre les concentrations nominales et les concentrations
mesurées et les doses ne se sont pas révélées diminuées après 24h d’expérimentation,
ce qui exclut une hydrolyse ou une photolyse notables (Tableau 6.5). De même, les
analyses de glyphosate et de Roundup Express R© effectuées lors de l’exposition des
larves véligères D et pédivéligères montrent la relative stabilité des concentrations
après 24 ou 36h d’incubation dans l’eau de mer. S’il n’a pas été possible de mesurer
les concentrations en adjuvants dans l’eau de mer pour en appréhender le comporte-
ment, certains auteurs font part de la stabilité des formulations de POEAs dans les en-
vironnements aquatiques. Ainsi, Giesy et al. (2000) rapportent une demi-vie aquatique
comprise entre 21 et 42 jours pour le mélange de POEAs classiquement utilisé dans
les formulations commerciales de Roundup R© (MON 0818, Monsanto). Les différentes
analyses suggèrent que les concentrations en glyphosate dont celle contenue dans la
formulation commerciale (REX) sont restées stables entre deux changements complets
de milieu (48h).
TABLE 6.5 – Concentrations en glyphosate dans les bacs d’eau de mer lors d’expérimentations prélimi-
naires en début d’expérimentation et après 24h d’incubation.
Concentrations nominales 0 µg L-1 (témoins) 0,1 µg L-1 1 µg L-1 10 µg L-1
T0 <0,05 µg L-1 0,06 µg L-1 0,87 µg L-1 9,15 µg L-1
T24h <0,05 µg L-1 0,08 µg L-1 0,99 µg L-1 9,79 µg L-1
6.4.2 Niveaux d’expression des gènes ciblés
La modification de l’expression de gènes est un des premiers niveaux de la réponse
des organismes face à une contamination. Afin d’en étudier les variations, il a été choisi
d’étudier l’expression de certains gènes ciblés pouvant potentiellement être impactée
par l’exposition au glyphosate. Les différents gènes choisis codent pour des protéines
chaperonnes ou sont donc impliqués dans des fonctions de détoxication, de régula-
tion du stress oxydatif et de régulation du cycle cellulaire. La technique de RT-PCR
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choisie pour étudier l’expression de ces gènes présente certains avantages en termes
de sensibilité (faible quantité d’ARN nécessaire), de précision dans la détection de dif-
férences entre échantillons et de reproductibilité. De possibles biais peuvent cepen-
dant être évoqués concernant cette technique, notamment l’utilisation de gènes de ré-
férence ou gènes « house-keeping ». Les gènes de référence possèdent normalement
une expression constante car ils codent pour des protéines qui interviennent dans des
mécanismes indispensables à la survie des cellules (Thellin et al., 1999). Bien qu’une
première étape de normalisation soit effectuée au moment du dosage des ARNs, l’ex-
pression de ces gènes est utilisée pour normaliser l’expression des gènes d’intérêt. Plu-
sieurs études font cependant état de variations de l’expression des gènes de référence
car les protéines pour lesquelles ils codent ne sont pas seulement impliquées dans le
métabolisme basal mais participent également à d’autres fonctions (Thellin et al., 1999).
Dans sa thèse, Gagnaire (2005) rapporte ainsi des variations des gènes de référence
(18S, actine) pendant exposition d’huîtres à un mélange de 8 pesticides dont le glypho-
sate. De même, Tanguy et al. (2005b) font état de variations de l’expression de l’actine
après une exposition longue d’huîtres au glyphosate ou à un mélange de pesticides.
L’étude menée par Du et al. (2013) s’est intéressée à la variation de l’expression des
gènes de référence pendant le développement larvaire de C. gigas en absence ou en
présence du virus OsHV-1. Ces auteurs ont montré que l’expression des gènes de ré-
férence classiquement utilisés tels que les ARNs 18S et 28S, l’actine, la GAPDH et le
facteur d’élongation (EF alpha 1) n’est pas stable. Ces auteurs préconisent d’utiliser
les gènes RL7 et RS18 qui appartiennent à la grande et petite sous-unité ribosomale et
dont l’expression serait la plus stable.
Lors de ce travail, certaines variations sont apparues lorsque les valeurs brutes de Ct
sont comparées dans le temps (données non illustrées). Des différences sont enregistrées
pour les trois concentrations de glyphosate pour l’actine, pour les deux plus fortes
concentrations pour la GAPDH et seulement pour la concentration de 1 µg L-1 pour
l’ARN 18S. De plus, les témoins ne présentent pas de variation dans le temps et aucune
différence n’est apparue lorsque l’expression des gènes de référence est comparée à
une date donnée. Les variations enregistrées ne remettent pas en cause la validité des
résultats obtenus puisque les résultats sont comparés par date et que l’utilisation de
trois gènes de références nous permet de ne sélectionner que les résultats présentant
la même tendance pour les trois gènes de référence utilisés. Le choix des gènes de
référence reste cependant primordial et doit être fait a priori en utilisant des méthodes
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d’analyse spécifique (ex : GeNorm R©) pour étudier la stabilité de l’expression de ces
gènes.
En dépit des possibles biais pré-cités, les résultats obtenus lors de l’étude de l’ex-
pression des gènes ciblés donnent des informations importantes sur l’effet de la conta-
mination chronique par le glyphosate. Comme le suggère l’augmentation significative
de l’expression de la GST, des mécanismes précoces semblent être mis en place dès
24h d’exposition. De plus, l’augmentation de l’expression de la GST enregistrée pour
la plus forte concentration de glyphosate est concomitante avec celle observée pour
les métallothionéines 1 et 2. L’augmentation de l’expression de la GST peut être consi-
dérée comme la mise en place d’un système de défense par les cellules des individus
exposés afin d’éliminer le glyphosate. Cette augmentation de l’expression des GSTs
chez des huîtres exposées au glyphosate a déjà été notée par Boutet et al. (2004) qui
ont montré une expression spécifique du temps d’exposition et de l’organe considéré.
Ces auteurs concluent que l’expression des GSTs pi et sigma peut constituer un bon
biomarqueur de l’exposition à des pesticides. L’homologue de la GST ciblée dans ce
travail correspond à la GST de la classe sigma (sous-classe pi), ce qui semble en accord
avec les résultats observés par Boutet et al. (2004). L’augmentation significative de l’ex-
pression des GSTs observée dans cette étude pour la plus forte concentration n’a pas
été notée pour les temps supérieurs à 24h. On peut émettre l’hypothèse que d’autres
mécanismes de défense ont été mis en place après 24h pour participer à la détoxication
du glyphosate. Par exemple, une augmentation significative de l’expression des mé-
tallothionéines est enregistrée à 24h, 7 jours et, dans une moindre mesure, à 14 jours
d’exposition. Ces protéines, impliquées dans de nombreux mécanismes, jouent un rôle
important dans la séquestration des métaux lourds mais également dans la détoxica-
tion des xénobiotiques et dans la régulation du stress oxydant (Roesijadi et al., 1997;
Anderson et al., 1999; Leung et Furness, 2001). L’induction transcriptionnelle des mé-
tallothinéines a été notée chez les bivalves par divers auteurs : Devos et al. (2012) après
l’exposition chronique de larves d’huîtres à du zinc ; Fang et al. (2013) après exposi-
tion de Mactra veneriformis à du cadmium et du mercure pendant 7 jours et Ivankovic´
et al. (2010) chez des dreissenes exposées à du cadmium pendant une période d’une
semaine. L’induction des métallothionéines a aussi été montrée après exposition à cer-
taines classes de pesticides. Ainsi, Ceyhun et al. (2012) et Erdog˘an et al. (2011) ont mis
en évidence l’induction transcriptionnelle des métallothionéines MT-A et MT-B après
exposition de truites (Oncorhynchus mykiss) à la deltaméthrine (un insecticide) et au di-
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chlorvos (acaricide), pendant 21 et 30 jours, respectivement.
Après 28 jours d’exposition, les statistiques indiquent que deux gènes sont différem-
ment exprimés dans nos échantillons. Le premier correspond à la protéine chaperonne
HSC72 (Heat Shock Cognate) dont l’expression transcriptionnelle est significativement
plus basse chez les individus exposés à la plus forte dose de glyphosate par rapport
aux individus témoins. L’ADNc codant pour cette protéine a été décrit par Gourdon
et al. (2000) et ces auteurs rapportent que les niveaux d’expression transcriptionnelle
du gène correspondant ainsi que l’induction protéique peuvent augmenter après un
choc thermique. L’interprétation de la baisse de l’expression de HSC72 reste difficile
notamment parce que les niveaux des témoins à T0 sont très proches de ceux obser-
vés pour la concentration de 100 µg L-1 de glyphosate. Le second gène qui est exprimé
différemment après 28 jours d’exposition au glyphosate est celui qui code pour les pro-
téines du système MXR (Multi Xenobiotic Resistance) dont l’équivalent, chez les mam-
mifères, est le système MDR (Multi Drug Resistance). Chez les mammifères, le produit
des gènes MDR correspond à une protéine membranaire glycosylée, la P-glycoprotéine
(Pgp) qui peut transporter une grande variété de composés aux propriétés différentes
(Endicott et Ling, 1989). Le système MXR est considéré comme un mécanisme de dé-
fense faisant partie de la réponse générale face aux contaminants organiques (Eufemia
et Epel, 1998). La revue réalisée par Pain et Parant (2003) rapporte l’induction protéique
du système MXR chez des mollusques marins (M. edulis et C. gigas) par de nombreux
composés et, notamment, le chlorthal-dimethyl (herbicide) ou le DDE, un dérivé de
fabrication de l’insecticide DDT.
En plus des résultats concernant des gènes ciblés, d’autres méthodes comme la SSH
permettent d’analyser les transcrits différentiellement exprimés entre des échantillons
témoins et des échantillons ayant subi un traitement spécifique. L’exposition d’huîtres
pendant 30 jours à un mélange d’herbicides (atrazine : 2 µg L-1, diuron : 1 µg L-1 et iso-
proturon : 0,5 µg L-1) ou au glyphosate seul a montré que certains gènes sont régulés
par l’exposition à ces molécules (Tanguy et al., 2005b). Ceux-ci peuvent être assignés à
des fonctions cellulaires physiologiques telles que la détoxication des xénobiotiques, la
régulation de la transcription et du cycle cellulaire, la respiration et la communication
cellulaires, la production et la maintenance du cytosquelette et enfin le métabolisme
énergétique. Il est intéressant de noter que davantage de gènes seraient exprimés diffé-
rentiellement chez les individus exposés au mélange de pesticides par rapport à ceux
soumis au glyphosate seul. En se basant sur la technique de SSH, Collin et al. (2010)
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indiquent que l’exposition d’huîtres à un mélange de lindane, de métolachlore et de
carbofuran induit un stress oxydant entraînant la régulation du métabolisme du fer
pour la détoxication et la protection des cellules chez les individus exposés. Cepen-
dant, lorsque les niveaux d’expression des différents gènes impliqués dans la régula-
tion du stress oxydant et de l’homéostasie du fer sont suivis par RT-PCR, il n’apparaît
aucune régulation claire, soulignant ainsi un faible effet-dose.
Les résultats obtenus après l’exposition au glyphosate et les données de la littéra-
ture montrent qu’un ensemble de mécanismes semblent se mettre en place au niveau
moléculaire lors de l’exposition des juvéniles d’huîtres à cet herbicide. Il faut cepen-
dant rester prudent dans l’interprétation des résultats qui peuvent être influencés par
de nombreux facteurs tels que la période de l’année à laquelle l’étude a été effectuée.
Par exemple chez C. gigas, Farcy et al. (2007) ont enregistré des variations importantes
de l’expression de certains gènes (MT, HSP90, HSP70, SOD) en fonction de la période
de prélèvement et de la température du milieu. Les modifications du niveau d’expres-
sion des gènes sont généralement considérées comme des réponses précoces face à
une contamination. Bien que des différences aient été observées entre les huîtres expo-
sées aux différentes concentrations de glyphosate et les huîtres témoins, il se peut que
l’augmentation ou la baisse des transcrits aient lieu à des temps d’exposition différents
de ceux auxquels les individus ont été prélevés et étudiés. De plus, les inductions ou
baisses du nombre de transcrits observées sont généralement de faible amplitude et
nécessiteraient d’être confirmées au niveau des protéines (par ELISA ou WESTERN
blot).
6.4.3 Activités enzymatiques et péroxydation lipidique
Les activités enzymatiques enregistrées pour les témoins restent stables dans le
temps, ce qui suggère que les conditions d’expérimentation n’ont pas induit de stress
particulier. Peu de différences ont été enregistrées au niveau des activités catalase et
GST lors de l’exposition des huîtres aux REX et POEAs. Au niveau des catalases, seules
les huîtres exposées à la plus faible concentration d’adjuvants présentent des diffé-
rences temporelles avec une baisse significative à 7 jours tandis que pour l’activité des
GSTs, l’inverse est observé avec une augmentation relativement importante.
Les catalases (CAT) correspondent à une famille d’enzymes impliquées dans la ré-
gulation du stress oxydant et plusieurs études rapportent l’augmentation de l’activité
de ces enzymes après exposition à des contaminants. Ainsi, Funes et al. (2006) ont noté
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l’augmentation de l’activité CAT chez des huîtres transplantées le long d’un gradient
de pollution métallique. Wang et al. (2010) rapportent l’augmentation de cette acti-
vité chez les larves D de Meretrix meretrix exposées à du cadmium. Alves et al. (2002b)
ont enregistré une augmentation significative de l’activité CAT chez l’huître des man-
groves, C. rhizophorea, soumises pendant 96h à 0,1 mg L-1 de carbofuran (insecticide
carbamate) tandis que Damiens et al. (2004) rapportent une augmentation de cette
même activité après exposition de larves d’huître C. gigas à partir de la même dose
de carbofuran. L’étude conduite par Damiens et al. (2004) fournit des résultats très in-
téressants car lors de l’exposition d’un second lot de larves aux mêmes concentrations
en carbofuran, une réponse inverse est enregistrée avec une baisse significative de l’ac-
tivité CAT suggérant que les différences génétiques entre animaux peuvent considéra-
blement changer leur réponse aux contaminants. Dans le présent travail, la baisse de
l’activité CAT observée après 7 jours d’exposition des juvéniles d’huîtres à 0,1 µg L-1
de POEAs pourrait correspondre à une inhibition des systèmes de défense contre le
stress oxydant. L’inhibition de l’activité CAT a par ailleurs été décrite par Greco et al.
(2011) chez Mya arenaria ; les résultats de cette étude montrent une inhibition de l’ac-
tivité CAT après 28 jours d’exposition à 10 µg L-1 d’une formulation commerciale à
base de 2-4 D, mecoprop et dicamba. L’exposition au REX n’a pas provoqué de change-
ments significatifs de l’activité des CATs. Il est intéressant de noter que des individus
de moule dorée (Limnoperna fortunei) exposés à de fortes concentrations de glyphosate
(jusqu’à 6000 µg L-1) n’ont pas présenté de changement de l’activité CAT par rapport
aux individus témoins après 28 jours (Iummato et al., 2013). Le système anti-oxydant
impliquant différentes enzymes, il aurait été intéressant en complément de mesurer
l’activité d’enzymes autres que les catalases telles que la SOD ou encore les glutathion
peroxydases (GPx).
Lorsque les résultats relatifs à l’activité des GSTs pour les deux contaminants sont
comparés à une date donnée, aucune différence significative n’est enregistrée. Cepen-
dant, la réponse temporelle des huîtres concernant l’activité des GSTs chez les indivi-
dus exposés à la plus faible concentration de POEAs apparaît inversement proportion-
nelle à celle enregistrée pour la CAT et une augmentation significative de l’activité des
GSTs est enregistrée après 7 jours d’exposition. Ce résultat est comparable aux données
rapportées par différentes études ; en effet, l’augmentation de l’activité des GSTs a, par
exemple, été montrée chez des larves de C. gigas exposées au carbofuran (Damiens
et al., 2004), chez des huîtres C. rhizophorea exposées à de l’huile de diesel (da Silva
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et al., 2005), chez des huîtres C. angulata soumises sur le terrain à un gradient de pollu-
tion métallique (Funes et al., 2006) et chez des moules de L. fortunei exposées pendant
28 jours à du glyphosate (Iummato et al., 2013). L’étude de Contardo-Jara et al. (2009)
menée sur le lombric Lumbriculus variegatus montre des résultats proches de ce qui a
été enregistré dans notre travail puisque ces auteurs ont observé une augmentation si-
gnificative de l’activité pour les GSTs mais non pour les CATs lors d’une exposition au
glyphosate.
Le taux de malondialdhédyde (MDA) est un bon marqueur du stress oxydant. En
effet, il est le produit terminal de l’action des DROs sur les acides gras polyinsatu-
rés. L’exposition aux REX et POEAs n’a pas provoqué de changements significatifs du
niveau de MDA entre les différents individus et le niveau de peroxydation lipidique
des huîtres exposées n’est pas apparu plus élevé que celui des huîtres témoins. Au
contraire, l’examen de l’évolution temporelle du niveau de MDA indique que les indi-
vidus exposés à la plus forte dose de REX et la plus faible dose de POEAs présentent
des concentrations en MDA significativement plus basses à 7 jours par rapport à T24h
pour les deux molécules et également T14 jours pour le REX. Pour les individus expo-
sés au REX comme aux POEAs, cette baisse de la peroxydation lipidique intervient à
la concentration à laquelle l’activité des GSTs est la plus importante (même si celle-ci
n’est pas significativement plus élevée dans le cas de l’exposition au REX). Dans la litté-
rature, cette baisse de la peroxydation lipidique est souvent associée à l’augmentation
de l’activité ou de l’expression des CATs qui correspondent à une famille d’enzymes
clefs de la régulation du stress oxydant (Funes et al., 2006; Damiens et al., 2007; Ca-
nesi et al., 2008). Outre la catalase, les systèmes de défense contre le stress oxydant font
appel à des enzymes comme la SOD et les GPx déjà évoqués mais également à des sys-
tèmes non enzymatiques comme des protéines (métallothionéines) ou d’autres types
de molécules (dérivés d’acides aminés tels que la taurine ou le glutathion total) (Funes
et al., 2006). Ces différents systèmes n’ont pas été mesurés dans ce travail mais ils pour-
raient présenter une augmentation aux concentrations de REX et de POEAs auxquelles
les niveaux de MDA sont les plus faibles.
6.4.4 Reproduction : stades de gamétogenèse
Les stades de gamétogenèse sont déterminés à partir de coupes histologiques avec
un effectif par date et concentration compris entre 8 et 30 individus, ces chiffres dé-
pendant du nombre d’huîtres restant en fin d’expérience pour ce type de biomarqueur.
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Si un effectif de 30 est satisfaisant, les plus faibles effectifs nous incitent à considé-
rer les résultats avec précaution. En début d’expérimentation (11 avril 2012 et 29 avril
2013), l’avancement de la gamétogenèse des différents lots d’huîtres est globalement
cohérent avec les stades observés chez de jeunes huîtres à la même période dans le
milieu naturel (Royer et al., 2008). Nous remarquons néanmoins que pour l’exposition
au glyphosate en 2012, la proportion d’individus en repos sexuel (stade 0) est relative-
ment élevée. Après 56 jours d’exposition au glyphosate, aucune différence n’est notée
entre les individus témoins et ceux exposés aux trois concentrations et le glyphosate ne
semble donc pas entraîner un retard dans le déroulement de la gamétogenèse. De plus,
si nous considérons uniquement les individus en stade de développement gonadique
(stades II et II début), nous observons au contraire que la faible proportion d’individus
les plus avancés dans la gamétogenèse (stade II) est calculée pour les individus expo-
sés, notamment à 1 µg L-1 de glyphosate. Chez des adultes de C. gigas exposés à du
diuron ou à un mélange de 4 pesticides pendant 7 jours, Buisson et ses collaborateurs
(2008) ont enregistré une accélération des processus de maturation et une stimulation
de la ponte à partir de 0,5 µg L-1 du mélange et 1 µg L-1 de diuron. Bien que cette étude
concerne des individus plus âgés (poids moyen de 16 g), les résultats se rapproche-
raient de ceux que nous obtenons avec le glyphosate, notamment la concentration de
1 µg L-1 où une tendance à l’accélération de la gamétogenèse est observée sans que les
processus sous-jacents soient connus.
Les résultats acquis pour la formulation commerciale de glyphosate et les adjuvants
ne vont pas dans le même sens que les données enregistrées pour le glyphosate ou
lors de l’étude de Buisson et al. (2008). En effet, aucune différence significative n’étant
notée avec les huîtres en début d’expérience (T0), l’exposition aux faibles doses (0,1
et 1 µg L-1) de REX et POEAs semblent provoquer un retard de la gamétogenèse des
juvéniles. Cependant, l’effet est peu marqué car après 35 jours d’exposition, seules les
huîtres soumises à la concentration de 100 µg L-1 de REX diffèrent significativement
des individus exposés aux concentrations faibles (POEAs) ou intermédiaires (REX et
POEAs). Il serait intéressant de poursuivre ces travaux avec un plus grand nombre
d’individus de façon à confirmer (ou infirmer) que les doses faibles et intermédiaires
(0,1 et 1 µg L-1) en REX et POEAs seraient plus néfastes à la reproduction des huîtres
que la dose de 100 µg L-1. Si tel était le cas, cela pourrait avoir des répercussions sur
la pérennité des populations naturelles. L’effet du Roundup sur la gamétogenèse est
rapporté par Howe et al. (2004) chez des espèces d’amphibiens exposées à différentes
formulations de glyphosate. Ainsi, ces auteurs relèvent un effet délétère sur la repro-
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duction avec une augmentation de la fréquence des gonades présentant des anomalies
telles que des ovocytes atrétiques, des proliférations anormales des ovogonies ou en-
core des phénomènes d’intersex. Des dégénérescences ovocytaires et des retards de
gamétogenèse constatés chez des moules zébrées dans un lac italien ont été attribués
à des interférences neuroendocrines du DDT avec la reproduction des moules (Binelli
et al., 2001).
6.4.5 Histopathologie
Les analyses histopathologiques ont révélé que lors des deux expositions, le tissu
conjonctif des huîtres présente des déstructurations assez importantes en début d’ex-
périmentation. Les individus possèdent relativement peu de tissu de réserve (riche en
glycogène) et l’état physiologique n’apparait donc pas optimal. En Normandie, des
déstructurations tissulaires avec de larges lacunes sont généralement observées pen-
dant la période hivernale ou au début du printemps, lorsque le niveau trophique est
bas (Costil, com pers.). Le degré de développement du tissu conjonctif est donc cohérent
pour des individus qui n’ont pas pu bénéficier du bloom phytoplanctonique printanier.
Il est à noter que les conditions expérimentales n’ont pas permis aux huîtres de recons-
tituer leur tissu de réserve puisque les indices moyens de déstructuration après 56 jours
(exposition au glyphosate) ou 35 jours (expositions aux REX et POEAs) ne diffèrent pas
significativement. En effet, l’indice de déstructuration stagne ou augmente de façon
non significative au cours du temps. Ce phénomène pourrait être expliqué par un ap-
port de nourriture insuffisant et/ou par une résorption des réserves du tissu conjonctif
afin de fournir de l’énergie pour la réalisation de la gamétogenèse. Pour les deux expé-
rimentations, les coupes histologiques ont révélé des atrophies de la paroi des tubules
digestifs globalement faibles ou modérées (indices maximum de l’ordre de 1,50) et qui
suggèrent que les animaux ne jeûnent pas. Lors de l’exposition au glyphosate, le ni-
veau d’atrophie de la paroi des tubules digestifs ne varie pas significativement avec le
temps et les concentrations. Après 35 jours d’exposition aux REX et POEAs, le niveau
moyen de ce type d’anomalie tissulaire baisse chez les individus témoins et ne diffère
pas significativement entre les concentrations des deux contaminants. Cependant, les
niveaux d’atrophies restent plus élevé et similaires à celui qui est calculé à T0 pour les
concentrations de 1 µg L-1 de REX et 0,1 et 100 µg L-1 de POEAs. L’épaisseur de la paroi
des tubules digestifs peut varier en fonction de facteurs intrinsèques comme le stade
de digestion (Morton, 1977) et de facteurs extrinsèques comme le cycle de marée (Mor-
ton, 1977) ou la présence de contaminants (Auffret, 1988; Usheva et al., 2006; Buisson
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et al., 2008; Amachree et al., 2013). Les niveaux d’infiltrations hémocytaires observés
après 35 jours d’exposition aux REX et POEAs ne varient pas significativement dans le
temps ou en fonction des concentrations. Au début de l’exposition au glyphosate, les
infiltrations hémocytaires des huîtres mises en expérience sont relativement marquées
et/ou fréquentes. De plus, après 56 jours d’expérience, ces infiltrations augmentent
significativement chez les individus exposés aux trois concentrations (l’augmentation
n’étant pas significative chez les individus témoins). Les infiltrations des tissus par les
hémocytes sont souvent considérées comme le signe d’une inflammation tissulaire et
elles ont été décrites chez des mollusques après exposition à différentes classes de pol-
luants ou sur le terrain au niveau de sites pollués (Auffret, 1988; Syasina et al., 1997; Lee
et al., 2001; de los Ríos et al., 2012). L’histopathologie peut être considérée comme un
biomarqueur à réponse tardive. Peu de différences significatives sont observées entre
les individus témoins et les huîtres exposées aux différentes concentrations mais nous
pouvons émettre l’hypothèse que des temps d’exposition plus longs pourraient per-
mettre de révéler davantage de différences entre les différentes conditions testées.
6.4.6 Croissance
Lors de l’exposition au glyphosate, aucune croissance n’a été enregistrée que ce soit
pour les individus témoins ou les individus exposés. La question de la qualité de l’ali-
mentation choisie pour nourrir les juvéniles s’est donc posée. En effet, d’un point de
vue quantitatif, la ration algale d’Isochrisis galbana (T-Iso) distribuée respecte les va-
leurs fournies par le «Guide pratique des écloseries de bivalves» utilisé pour la nu-
trition du jeune naissain et édité par la FA0 (Helm et al., 2006). De plus, cette souche
algale est couramment utilisée en écloserie pour l’alimentation des larves car elle est
simple à cultiver et présente une croissance rapide (supérieure à celle d’autres espèces
de microalgues). Cependant, il s’avère qu’Isochrisis galbana T-Iso possède une teneur
élevée en acides gras poly-insaturés (AGPIs) tels que l’acide docosahecanoïque (ADH)
qui n’est pas adapté pour l’alimentation des juvéniles d’huîtres. Elle ne constituerait
donc pas une source alimentaire de qualité suffisante pour les juvéniles mis en ex-
périence. Les juvéniles utilisés lors de la première expérimentation auraient donc été
nourris suffisamment d’un point de vue quantitatif mais la qualité des apports nutri-
tifs ne devait probablement pas être optimale. Par ailleurs, il aurait été préférable que
l’alimentation des huîtres soit composée de plusieurs espèces algales mais, pour des
raisons techniques, nous n’avons pu maintenir qu’une monoculture. Lors de l’exposi-
tion aux REX et POEAs, la souche d’algue utilisée a été remplacée par Tetraselmis suecica
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qui ne présente pas de carences en AGPIs. De plus, cet apport a été supplémenté par
de la pâte d’algues à base de Chaetoceros calcitrans qui est une espèce de diatomée uti-
lisée en écloserie. En plus d’une meilleure qualité des apports nutritifs, l’utilisation de
la pâte d’algues a permis d’augmenter la ration apportée aux juvéniles puisque celle-
ci a été en moyenne de 8,68.108 cellules par juvénile et par jour. Enfin, pour favoriser
la croissance des huîtres, nous aurions pu jouer sur le facteur température en main-
tenant les animaux à une température supérieure à 17◦C, température choisie pour
les deux expérimentations. Nous n’avons pas opté pour cette solution car le risque de
développement de microorganismes susceptibles d’entrainer des mortalités d’huîtres
augmente avec la température.
La croissance des huîtres illustrée par la mesure des paramètres de taille, de poids
et d’indices de condition montre globalement un effet des faibles doses de contami-
nants. Pour le glyphosate, si aucune différence en poids ou en taille n’est observée
aux différentes dates de mesures, le calcul de l’indice de condition AFNOR révèle un
effet négatif de la concentration la plus faible après 56 jours d’exposition. Pour cet in-
dice, un effet des POEAs est par ailleurs mis en évidence et l’ensemble des individus
exposés présente des taux de remplissage de la coquille par la chair qui ne sont si-
gnificativement pas différents de ceux calculés à T0 alors que les individus témoins
présentent des indices significativement plus élevés. Bien que les individus exposés au
REX ne soient pas différents des témoins au niveau de l’indice AFNOR, leur croissance
en taille est significativement plus faible après 35 jours et le déficit de croissance est
également observé chez les individus exposés aux POEAs.
La croissance est un biomarqueur permettant d’intégrer l’ensemble des perturba-
tions subies par les individus. Si des retards de croissance sont observés, c’est que
l’état physiologique des individus a pu être perturbé par l’exposition aux pesticides et
que certains processus métaboliques peuvent avoir été affectés par ces contaminants.
L’exposition des huîtres aux pesticides pourrait se traduire par une augmentation des
mécanismes de défense qui accroîtraient les besoins énergétiques aux dépens, notam-
ment, de la croissance (Sokolova et al., 2012). Du fait de son caractère intégrateur, la
croissance constitue un biomarqueur tardif et la poursuite des expérimentations sur
des temps supérieurs à 35 jours (expositions aux REX et POEAs) aurait probablement





L’exposition des huîtres pendant des temps d’exposition relativement longs a per-
mis de mettre en évidence des effets sur des niveaux d’organisation différents. L’ex-
position au glyphosate suggère que des mécanismes de défense précoces se mettent
en place au niveau moléculaire, même si les réponses observées ne se prolongent pas
dans le temps (ex : augmentation de l’expression des GSTs à 24h). Au niveau tissulaire,
seule une légère augmentation de l’ampleur des infiltrations hémocytaires est obser-
vée chez les individus exposés par rapport aux individus examinés à T0. L’exposition
au glyphosate seul révèle la faible toxicité des doses testées avec la survie de tous les
individus exposés ainsi qu’une croissance qui n’est pas différente entre les individus
témoins et les individus exposés.
L’exposition aux REX et POEAs n’a pas révélé d’effets drastiques au niveau du stress
oxydant et les activités des enzymes étudiées n’ont pas présenté de variations impor-
tantes et significatives entre concentrations à une date donnée. En revanche, un effet
des plus faibles doses a été mis en évidence pour la plupart des biomarqueurs étudiés.
Les activités de la catalase et de la GSTs sont différentes à 7 jours pour la plus faible
dose de POEAs (0,1 µg L-1). Un léger retard dans le déroulement de la gamétogenèse
est observé pour les concentrations de 0,1 et 1 µg L-1 de REX et de POEAs. Enfin, les
différents paramètres de croissance montrent des différences significatives au cours du
temps entre les huîtres témoins et les huîtres exposées au REX ou aux POEAs.
La toxicité de l’ensemble des molécules testées apparait comme relativement faible
mais les effets de la formulation commerciale et des adjuvants sur les juvéniles d’huîtres
se révèlent plus importants que ceux observés avec le glyphosate seul. Enfin, un effet
des plus faibles doses (0,1 et µg L-1) est mis en évidence mais des investigations com-
plémentaires sont nécessaires afin d’en appréhender pleinement l’ampleur ainsi que










L’ensemble des résultats obtenus lors de ce travail de thèse est résumé dans la
figure 7.1. Toutes les molécules étudiées sont en rapport avec des produits phyto-
pharmaceutiques à usage herbicide. Ainsi, les travaux réalisés ne se sont pas limi-
tés à l’étude des matières actives seules mais également à des formulations commer-
ciales (matière active + adjuvants), aux adjuvants seuls et aux produits de dégrada-
tion des herbicides. Différents niveaux d’organisation du vivant ont été pris en compte
et des approches in vitro et in vivo ont été entreprises afin d’évaluer la réponse des
organismes à des contaminants potentiellement retrouvés dans le milieu marin. Pour
l’approche in vitro, les hémocytes d’ormeaux sont utilisés car, contrairement aux hémo-
cytes d’huîtres, ils présentent l’avantage de pouvoir être maintenus en culture pendant
plusieurs jours (Latire et al., 2012). En ce qui concerne l’approche in vivo, les expéri-
mentations sur les larves de C. gigas concernent les stades de développement les plus
précoces (de la fécondation à la larve véligère D) et, avec l’étude de la métamorphose,
elles s’intéressent également à une étape critique marquant la fin de la vie larvaire et
pélagique de C. gigas. Enfin, l’utilisation de juvéniles de C. gigas permet d’étudier l’effet































7.1 Biomarqueurs et stades de vie étudiés
Les différents modèles et stades de vie étudiés ont montré des sensibilités différentes
vis-à-vis de la contamination par les mêmes molécules. Les hémocytes d’ormeaux, par
exemple, ont présenté une sensibilité assez faible après exposition au REX et la CE50
calculée pour la « viabilité » des hémocytes est aussi élevée que 41,42 mg L-1 (Figure
7.1). Les tests in vitro constituent de bons outils pour évaluer les mécanismes de toxi-
cité au niveau cellulaire mais ils n’intègrent pas l’ensemble des régulations et proces-
sus physiologiques (tels que les axes de contrôles neuroendocriniens) qui existent au
sein d’un organisme entier et peuvent être affectés par un polluant. De plus, certains
contaminants possèdent une toxicité spécifique pour certains organes et l’utilisation
des cellules du tissu sanguin de l’ormeau ne permettrait pas alors d’appréhender plei-
nement les effets du REX chez cet organisme. Un autre point important à souligner est la
différence de sensibilité enregistrée pour les deux stades larvaires de C. gigas étudiés.
Il est généralement considéré que les stades les plus précoces sont plus sensibles et
cette tendance a été vérifiée pour la majeure partie des contaminants lorsque l’on com-
pare les valeurs de CE50 calculées pour les tests sur le développement embryo-larvaire
et la métamorphose (Figure 7.1). En effet dans le cas des molécules apparentées au
glyphosate, les premiers stades de vie larvaire se sont révélés plus sensibles que les
larves pédivéligères plus âgées. L’embryogenèse est caractérisée par des taux de di-
visions cellulaires élevés qui vont permettre la mise en place des différents organes.
L’exposition à des contaminants pourrait perturber tout particulièrement les phéno-
mènes de divisions cellulaires et d’organogénèse expliquant alors la sensibilité de ces
stades. De plus, la mise en place des mécanismes de défense pourrait ne pas être totale
ou ces mécanismes pourraient ne pas être aussi efficaces chez les stades les plus jeunes
comparés à des individus plus âgées. L’exposition au 2-MCP a cependant montré un
résultat différent puisque la valeur de CE50 calculée pour la métamorphose s’est ré-
vélée plus faible que celle enregistrée pour le test d’embryotoxicité (Tableau 7.1). Les
mécanismes impliqués dans la métamorphose ont été étudiés par Coon et Bonar (1985
et 1987) qui ont souligné chez C. gigas l’importance des récepteurs homologues aux
alpha-adrénergiques des vertébrés et des neurotransmetteurs comme l’adrénaline et
la noradrénaline. Le 2-MCP pourrait interagir spécifiquement avec ces récepteurs et




. Éléments à retenir et perspectives
L’évaluation de la toxicité des contaminants nécessite une approche multi-marqueur
car les différents biomarqueurs situés à différents niveaux d’organisation du vivant
sont complémentaires. Nos travaux ont mis en évidence la sensibilité des stades de vie
précoces de C. gigas par l’étude de biomarqueurs individuels. Au cours de la thèse, des
essais ont été réalisés chez les larves D pour apprécier leur état physiologique (effets
sub-létaux). Ainsi, l’effet des herbicides sur les tissus a été considéré en histologie (mé-
thode de double enrobage) mais les résultats peu probants d’un point de vue technique
ne nous ont pas incités à poursuivre ces investigations. Par ailleurs, nous avons consi-
déré les réserves en lipides neutres chez des larves véligères D et pédivéligères après
exposition aux herbicides en faisant appel à un marquage au Rouge du Nil avec obser-
vation en fluorescence et analyse d’images. Une alternative pour les larves D consistait
à évaluer la fluorescence en cytométrie en flux. Les premiers résultats ont montré la fai-
sabilité de ces approches, en particulier sur les larves véligères D et il serait intéressant
à l’avenir de poursuivre ces travaux de façon à compléter l’étude de l’embryotoxicité
par un biomarqueur biochimique.
Chez H. tuberculata, les tests in vitro ont montré un effet du REX sur les deux para-
mètres cellulaires étudiés (rétention du rouge neutre et phagocytose) alors qu’aucun
effet n’avait été observé sur la « viabilité » des cellules (test MTT). Ces résultats sub-
létaux suggèrent un effet au niveau des membranes biologiques. Des résultats relatifs
aux DROs sont disponibles (Cf. annexes A) mais présentent des variations interindivi-
duels trop importantes pour conclure. Il serait intéressant de réitérer les expérimenta-
tions afin d’appréhender les effets des différentes molécules au niveau du stress oxy-
dant. Par ailleurs, les essais de culture cellulaire d’hémocytes de C. gigas pendant la
thèse n’ont pas été fructueux. Un stress oxydant ne permettant pas la survie des cel-
lules pouvant être suspecté, une piste intéressante pour de futures recherches serait
l’utilisation dans les cultures de molécules anti-oxydantes (Bouki et al., 2013).
L’impact des herbicides sur les juvéniles a été évalué du niveau moléculaire au ni-
veau individuel. La croissance, biomarqueur qui intègre l’ensemble des réponses phy-
siologiques, est facile à mettre en œuvre et a donné des résultats intéressants (effets
des faibles doses) mais qui auraient pu l’être davantage si les expositions avaient pu
être poursuivies. Pour les expositions subchroniques, des résultats complémentaires
restent à acquérir : l’expression des gènes ciblés chez des individus exposés au REX
et POEAs, les activités enzymatiques des huîtres exposées au glyphosate et la dyna-
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mique du système lysosomal appréciée par des techniques histochimiques. Du point
de vue histopathologique, il serait particulièrement utile à l’avenir de se focaliser sur
les infiltrations hémocytaires (diffuses ou locales) des tissus et, notamment, du tissu
conjonctif afin d’en déterminer les modalités et l’éventuel lien avec l’exposition à des
contaminants. La détermination des stades de gametogenèse constitue une première
approche (qualitative) de la reproduction des organismes. Les lames histologiques des
individus étudiés seront réexaminées de façon à quantifier le développement gona-
dique par une méthode d’analyse d’images. Afin de confirmer les résultats enregistrés
pour l’expression des gènes, il serait tout particulièrement intéressant d’étudier l’in-
duction des MXRs et des métallothionéines au niveau protéique par des différentes
techniques telles que des tests ELISA ou des western blot. Peu de différences entre les
différentes conditions ayant été enregistrées au niveau des activités enzymatiques des
catalases et GSTs, l’étude des activités d’enzymes différentes impliquées dans les pro-
cessus de régulation du stress oxydant (SOD) et de la détoxication des xénobiotiques
(activité EROD : CYP450) pourraient être une piste de recherche pertinente.
7.2 Herbicides chlorophénoxylés et molécule apparentée (2-MCP)
L’étude des effets du mecoprop, mecoprop-p et 2-MCP sur deux stades larvaires
montre des résultats intéressants sur la toxicité relative des molécules. Le mecoprop est
un herbicide à usage général dont le mode d’action est de mimer celui de l’auxine, une
phyto-hormone, afin de provoquer la pousse anarchique puis la mort des végétaux. Le
mecoprop est un mélange racémique de deux stéréo-isomères et l’isomère dextrogyre,
aussi appelé mecoprop-P est le seul à présenter une action herbicide. La molécule ré-
sultant de la dégradation du mecoprop et du mecoprop-p est le 2-MCP, seul produit de
dégradation connu de ces herbicides. Si les pourcentages maximums d’occurrence (%
de molécule mère transformée en métabolite) sont faibles pour les MCPP et MCPP-P
(0,035%), il est important de noter que le 2-MCP peut être le produit de dégradation
d’autres molécules telles que le MCPA-thioethyl (0,198%) et le MCPA (0,09%) lui-même
métabolite du MCPA-thioethyl (0,66%) et du MCPB (0,062%) (PPDB, 2013). Même si à
notre connaissance, il n’existe pas de données relatives aux concentrations environ-
nementales de 2-MCP, ce produit pourrait être retrouvé dans l’environnement étant
donné le nombre important de molécules mères dont il peut être le produit.
Les tests embryo-larvaires réalisés pour les deux herbicides chlorophénoxylés sou-
lèvent des points importants. Le premier constat est que le 2-MCP apparait toujours
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plus toxique que les molécules dont il est issu. En effet, les concentrations induisant
50% de développement anormal sont égales à 10,81 mg L-1 pour le 2MCP tandis qu’elles
sont de 42,55 mg L-1 pour le MCPP et de 78,85 mg L-1 pour le MCPP-P (Figure 7.1).
De plus, dans la gamme de concentrations testées, il n’a pas été possible d’évaluer la
toxicité des MCPP et MCPP-P au niveau des processus de métamorphose alors que la
concentration inhibant la métamorphose chez 50% des larves pédivéligères exposées
au 2-MCP est égale à 7,20 mg L-1. Le deuxième fait marquant concerne la différence de
toxicité entre les deux formes de mecoprop. En effet, selon les tests d’embryotoxicité,
il apparait que le MCPP est environ deux fois plus toxique que le MCPP-P. Cet effet
semble être dû uniquement à l’énantiomère (S) qui ne possède pas d’activité herbi-
cide puisque le MCPP se compose d’un mélange des deux énantiomères tandis que le
MCPP-P est composé à 99% de l’énantiomère (R). Le dernier point important apporté
par l’étude des herbicides chlorophénoxylés concerne le mode d’action de ces molé-
cules. En effet, les tests d’embryotoxicité révèlent que l’exposition au MCPP augmente
de façon significative la fréquence des larves présentant des anomalies de coquille. Ce
type d’effet semble spécifique de l’énantiomère (S) car la forte occurrence des dom-
mages à la coquille n’a été observée pour aucune autre molécule testée.
. Éléments à retenir et perspectives
De cette étude relative aux effets d’herbicides sur les larves de C. gigas, nous tirons
l’enseignement que pour évaluer la toxicité d’une molécule, il ne faut pas considérer
seulement les molécules mères mais également sur le cortège de molécules qui résulte
de leur dégradation et qui peuvent posséder des propriétés toxiques plus fortes. De
plus, des différences structurales entre molécules (énantiomères) peuvent conduire à
des toxicités et des modes d’action différents alors que peu de différences étaient a
priori attendues. L’étude des composés de la « famille » du mecoprop s’est limitée à l’ex-
position de deux stades larvaires de C. gigas pendant des temps d’exposition courts ; il
serait intéressant de poursuivre ces études dans le cadre d’expositions longues et d’ex-
positions in vitro afin de mettre en évidence leurs modes d’action de manière plus fine.
La littérature concernant les effets de contaminants sur les processus de biominéralisa-
tion chez des mollusques est, à notre connaissance, très peu fournie. Une perspective
du présent travail serait d’étudier très finement l’impact du MCCP (qui s’est révélé une
molécule d’intérêt dans ce domaine de recherche) sur la microstructure et la composi-
tion chimique de coquilles de larves ou de jeunes huîtres. Ce travail pourrait être fait
en collaboration avec des membres de la future équipe 1 de l’UMR BOREA « Evolution
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des Biominéralisations et Adaptation aux Contraintes Environnementales ».
7.3 Glyphosate et composés apparentés (AMPA, formulations com-
merciales et adjuvants)
Si le 2-MCP s’est avéré plus toxique que sa molécule mère, l’AMPA qui est le pro-
duit de dégradation du glyphosate s’est révélé peu toxique pour les larves d’huîtres.
En effet, la concentration induisant 50% de larves anormales est de 40 mg L-1 (Figure
7.1), ce qui correspond à une dose élevée. De plus, un effet limité (mais significatif)
sur la métamorphose n’est observé que pour la plus forte dose (100 mg L-1). L’AMPA
ne semble donc pas poser de réels problèmes pour les stades embryo-larvaires de C.
gigas à court terme. Ce constat est étayé par les tests d’écotoxicité réalisés chez les orga-
nismes modèles classiquement étudiés qui indiquent des CE50 aussi fortes que 520 mg
L-1 chez O. mykiss et 690 mg L-1 chez D. magna. Les principales préoccupations concer-
nant l’AMPA proviennent du fait qu’il soit relativement persistant dans les sols et dans
le milieu aquatique (Battaglin et al., 2005; Kolpin et al., 2006). Dans le travail de thèse,
les données relatives à l’AMPA ne concernent que le niveau individuel sur de courtes
périodes d’exposition. Le faible nombre de biomarqueurs étudiés ne permet pas de
conclure définitivement sur l’innocuité de cette molécule et des mécanismes d’action
plus fins pourraient être révélés, au niveau moléculaire par exemple. Ainsi, Manas et
ses collaborateurs (2009) rapportent un effet génotoxique (test des COMET) de l’AMPA
sur des cellules de lignées cellulaires humaines (Hep-2).
La molécule mère de l’AMPA, le glyphosate, est à ce jour l’une des molécules her-
bicides les plus utilisées dans le monde. Les travaux réalisés au cours de cette thèse
permettent de comparer les effets de cette molécule sur un ensemble de biomarqueurs
moléculaires, cellulaires, tissulaires et individuels. L’analyse de l’ensemble des résul-
tats suggère que le glyphosate est peu toxique pour les deux espèces de mollusques
étudiés mais que des mécanismes de défense efficaces sont mis en place pour suppri-
mer ou limiter les effets néfastes de ce contaminant. Par exemple au niveau cellulaire,
la survie des hémocytes d’ormeaux n’est pas affectée quelle que soit la concentration
de glyphosate considérée même si une légère baisse de la phagocytose est enregistrée
à la concentration de 100 mg L-1 (Figure 7.1). L’augmentation de la rétention du rouge
neutre pour les hémocytes exposés à la concentration de 0,1 µg L-1 peut être considérée
comme une stimulation du système lysosomal, signe d’un stress général (Bado-Nilles
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et al., 2008; Braunbeck et Appelbaum, 1999). Néanmoins, des investigations supplé-
mentaires sont nécessaires pour discriminer un réel effet sur la stabilité des membranes
lysosomales d’une éventuelle prolifération de ces organites. Les expositions des hémo-
cytes d’H. tuberculata in vitro ne révèlent pas d’effets délétères après 72h d’exposition
mais l’activation du système lysosomal suggère la mise en place de mécanismes pour
détoxiquer le glyphosate. L’activation de systèmes de défense a été enregistrée lors de
l’exposition in vivo de juvéniles d’huîtres pendant 28 jours au glyphosate, notamment
au niveau de la transcription de certains gènes impliqués dans les processus de dé-
toxication. En effet, l’augmentation de la transcription est enregistrée pour les GSTs
(24h), métallothionéines 1 & 2 (24h, 7 jours et 14 jours) et MXR (28 jours). Bien que
des différences statistiques soient notées, l’augmentation du niveau de transcrits reste
faible et il importe de souligner qu’on ne peut pas l’assimiler à une « véritable induc-
tion ». Des expérimentations supplémentaires restent nécessaires pour confirmer ces
résultats. Aux niveaux tissulaire et individuel, peu d’effets néfastes sont notés et nous
en déduisons que l’activation de certains mécanismes de défense observés seraient
suffisamment efficaces pour maintenir l’homéostasie. Les effets significatifs constatés
correspondent à un indice AFNOR significativement plus faible à la concentration de
0,1 µg L-1 (après 56 jours) et à une plus grande ampleur des infiltrations hémocytaires
chez les individus exposés. En dehors d’une blessure ou encore d’une infection par des
pathogènes, il est difficile d’interpréter certaines altérations histopathologiques telles
que les infiltrations du tissu conjonctif par les hémocytes (Au, 2004; Kim et al., 2008).
Néanmoins, les hémocytes sont des cellules présentant de multiples fonctions et ils
peuvent participer à la détoxication des polluants et en particulier des métaux au ni-
veau de l’hémolymphe (Gagnaire, 2005).
La toxicité limitée du glyphosate vis-à-vis des juvéniles est également confirmée vis-
à-vis des deux stades larvaires lors des expositions aigües. En effet, aucun effet n’est
observé sur les processus de métamorphose malgré les doses importantes testées (jus-
qu’à 100 mg L-1). De même, au niveau des stades larvaires les plus précoces exposés
de la fécondation jusqu’au stade de larve D (36h), la concentration induisant 50% de
développement anormal est de 28,31 mg L-1 (Figure 7.1). Cette concentration peut pa-
raitre élevée mais elle révèle tout de même la relative sensibilité des stades larvaires
par rapport aux tests écotoxicologiques classiquement utilisés (ex : CE50 48h Daphnia
magna = 40 mg L-1, NOEC 21 jours Daphnia magna = 30 mg L-1) (PPDB, 2013).
Le glyphosate n’est jamais utilisé seul ; il est formulé avec un ou plusieurs adjuvants
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afin d’en améliorer les propriétés herbicides. Dans les formulations commerciales à
base de glyphosate, les adjuvants sont utilisés pour permettre la pénétration de la ma-
tière active à travers la cuticule des végétaux de façon à ce qu’elle atteigne sa cible qui
est l’enzyme5-enolpyruvoyl-shikimate-3-phosphate synthase impliquée dans la voie
de biosynthèse des acides aminés aromatiques spécifique des végétaux. Ces adjuvants
sont considérés comme étant chimiquement inertes et n’interagissant pas avec les or-
ganismes non cibles. Cependant, l’examen de la littérature révèle que les formulations
commerciales et les adjuvants seuls sont plus toxiques que les matières actives pour
un ensemble d’organismes non cibles (Tsui et Chu, 2003; Howe et al., 2004; Brausch et
Smith, 2007; Brausch et al., 2007; Mesnage et al., 2012). Les informations fournies par
les fabricants de formulations commerciales de glyphosate concernent uniquement les
concentrations en matière active et la composition précise est toujours tenue secrète. De
plus, on peut penser que les concentrations sont peu précises ou bien données à titre
indicatif car lorsque nous avons fait analyser les deux formulations utilisées pour ex-
poser les stades embryo-larvaires (REX et RAT), les concentrations se sont révélées supé-
rieures de 32,22% et 42,50%, respectivement, par rapport aux valeurs qui étaient indi-
quées sur les emballages. Les adjuvants les plus communément utilisés dans les formu-
lations commerciales de glyphosate sont les amines de suif polyéthoxylées (POEAs).
Les données de la littérature montrent que le POE-15 est le plus fréquemment ajouté
dans les formulations, avec des concentrations généralement comprises entre 10 et 20%
selon les produits considérés (Howe et al., 2004; Mesnage et al., 2012). Les données de
concentrations exactes en adjuvants pour les différentes formulations commerciales
testées lors de travail ne sont malheureusement pas disponibles. Les concentrations
indiquées pour ces produits sont donc toujours indiquées en équivalent glyphosate.
Alors que l’exposition au glyphosate n’a pas provoqué d’effets délétères, une baisse
de la viabilité des hémocytes d’ormeau après 72h d’exposition in vitro est enregistrée
pour le REX et les adjuvants avec des CE50 de 41,42 et 1,85 mg L-1 respectivement (Fi-
gure 7.1). Cette baisse de viabilité s’accompagne d’une baisse de la stabilité membra-
naire lysosomale à partir de 10 mg L-1 de REX et de 1,92 mg L-1 de POEAs. De même
la phagocytose des hémocytes est significativement inhibée à partir de 10 mg L-1 de
REX et de 1,02 mg L-1 de POEAs. Ces résultats soulignent l’effet toxique des formula-
tions commerciales et des adjuvants sur les cellules du système immunitaire chez H.




L’analyse des niveaux d’expression transcriptionnelle des gènes n’a pas encore pu
être réalisée chez les huîtres exposées aux REX et POEAs. Cependant, afin de mieux
appréhender l’effet des doses environnementales au niveau infra-cellulaire, les activi-
tés de deux enzymes impliquées dans la régulation du stress oxydant (catalases) et la
détoxication des xénobiotiques (GSTs) ont été étudiées. De plus, les niveaux de péroxy-
dation lipidique (concentrations en MDA) ont été pris en considération afin d’évaluer
un potentiel effet des composés testés, notamment sur les membranes cellulaires. Les
activités enzymatiques des catalases et GSTs ne montrent pas de différences signifi-
catives pour les différentes concentrations de REX et POEAs testées pour un temps
donné. Un effet de la plus faible dose d’adjuvants est cependant enregistré avec une
baisse significative de l’activé des catalases et une augmentation significative de l’acti-
vité des GSTs après 7 jours d’exposition (Figure 7.1). Il est à noter que cette dernière est
concomitante à un niveau bas en MDA. Peu de différences sont observées pour l’ac-
tivité des enzymes enregistrées et ce résultat suggère que des systèmes enzymatiques
(autres que ceux appréhendés ici) et non enzymatiques de lutte contre les DROs agi-
rait de façon efficace. Nous émettons cette hypothèse car il a déjà été rapporté dans la
littérature que les pesticides, y compris le glyphosate, engendrent chez les organismes
exposés du stress oxydant (Contardo-Jara et al., 2009). Les biomarqueurs subcellulaires
utilisés lors des expositions longues ne permettent pas d’expliquer les effets observés
aux niveaux tissulaires et individuels chez les juvéniles. En effet, après 35 jours, un
léger retard dans le déroulement de la gamétogenèse est noté pour les doses de 0,1 et
1 µg par L-1 de REX et POEAs (et les individus exposés à ces concentrations ne diffé-
rent pas statistiquement des individus à T0) (Figure 7.1). De plus, la taille des huîtres
est significativement plus faible pour les huîtres exposées à 0,1 et 100 µg L-1 de REX et
à l’ensemble des concentrations en POEAs. La croissance pondérale est uniquement
affectée à 14 jours d’exposition à la plus faible concentration de REX et les indices de
condition sont significativement plus faibles pour l’ensemble des individus exposés au
POEAs à 35 jours. Le point important qu’ils convient de retenir concerne les effets des
plus faibles doses (0,1 et 1 µg par L-1) qui semblent plus délétères au niveau des para-
mètres de croissance et de maturation étudiés par rapport à la dose de 100 µg L-1.
L’effet des faibles doses de contaminant n’a pas été observé de façon marquante au ni-
veau des deux stades larvaires étudiés. Deux formulations commerciales, le Roundup
Express R© (REX) et le Roundup Allées et Terrasses R© (RAT) et un mélange commercial
d’adjuvants à base de POEAs (Genamin T-200 R©) ont été étudiées. Les REX et RAT ex-
priment une toxicité plus importante que la molécule de glyphosate et les doses (en
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équivalent glyphosate) induisant 50% d’anomalies du développement sont, respecti-
vement, égales à 1,13 et 1,67 mg L-1 (Figure 7.1). De plus, la CE50 du Genamin T-200 R©
pour les mêmes stades larvaires s’avère aussi faible que 0,26 mg L-1. Pour la métamor-
phose, même si les statistiques utilisées n’ont pas permis d’observer d’effets des faibles
doses sur les huîtres exposées aux REX, RAT et Genamin T-200 R©, il est intéressant de no-
ter la légère baisse des taux pour les concentrations de 1 µg L-1 des deux formulations
commerciales testées.
. Éléments à retenir et perspectives
Les différents résultats obtenus et leur comparaison nous permettent de tirer plu-
sieurs conclusions sur les effets et la toxicité du glyphosate, des formulations com-
merciales et des adjuvants sur les organismes non-cibles que constituent les hémo-
cytes d’ormeaux et les différents stades de vie de C. gigas. Pour l’ensemble des bio-
marqueurs étudiés, le glyphosate en combinaison avec des adjuvants ou les adjuvants
testés seuls sont toujours plus toxiques que la matière active. Les concentrations en
adjuvants ne sont pas connues dans les différentes formulations commerciales et pour
de futures études écotoxicologiques il serait particulièrement intéressant d’en recher-
cher la composition précise à l’aide d’outils analytiques tels que la spectrométrie de
masse (Mesnage et al., 2012). De telles analyses pourraient, par exemple, expliquer les
légères différences de toxicité observées entre les deux formulations commerciales sur
les stades embryo-larvaires. Les données de la littérature indiquent un faible potentiel
toxique du glyphosate (Tsui et chu 2003, Contardo-Jara et al., 2009 ; Hedberg and Wal-
lin 2010) et les biomarqueurs étudiés sur C. gigas confirment ce fait. Dans un contexte
de gestion durable de l’environnement et de législation européenne (notamment de la
DCE et de la DCSMM), il nous apparait tout particulièrement intéressant à l’avenir de
focaliser les études écotoxicologiques sur les différentes formulations qui sont utilisées
par les particuliers et en agriculture. Cette remarque vaut pour le glyphosate et peut
être pour d’autres pesticides dont il conviendrait d’étudier non seulement la matière
active mais également les formulations commerciales qui font l’objet d’une législation
moins stricte.
Les travaux menés dans la thèse sur le glyphosate et les composés apparentés sou-
ligne un fait a priori non attendu et pourtant très intéressant : la toxicité supérieure
des plus faibles concentrations (0,1 et 1 µg L-1) par rapport à une concentration 100
à 1000 fois supérieure. Ces résultats restent à confirmer notamment par la mise en
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place d’expérimentations réplicats dans les mêmes conditions expérimentales. Si l’ef-
fet des faibles doses de pesticides sur la croissance et le déroulement de la gaméto-
genèse venait à se confirmer, les doses de pesticides retrouvées dans l’environnement
marin pourraient potentiellement représenter une menace pour les populations natu-
relles d’huîtres ou les cheptels en élevage.
7.4 Synthèse sur la toxicité des différents composés testés sur C. gi-
gas et H. tuberculata
Dans l’ensemble de la thèse, il a été possible de calculer des valeurs de CE50 pour
l’embryotoxicité et le test de la métamorphose chez les huîtres et le test MTT chez les
ormeaux. Ces valeurs d’CE50 nous permettent de classer les différents composés testés
en fonction de leur toxicité selon des classifications telles que la typologie de l’Agence
de Protection de l’Environnement américaine ici choisie (Tableau 7.1)
TABLE 7.1 – Classification de la toxicité pour les espèces aquatiques adoptée par l’Agence de Protection
de l’Environnement américaine (U.S. EPA).
CE50 toxicité aigüe (mg L-1) Classification de la toxicité selon L’U.S. EPA
> 100 Pratiquement non toxique
> 10 ; ≤ 100 Légèrement toxique
> 1 ; ≤ 10 Modérement toxique
≥ 0,1 ; ≤ 1 Hautement toxique
< 0,1 Très hautement toxique
En fonction des biomarqueurs, les molécules testées se répartissent entre les catégo-
ries de « pratiquement non toxique » (5 cas sur 19) et « hautement toxique » pour les
POEAs vis-à-vis du développement embryo-larvaire (Tableau 7.2).
TABLE 7.2 – Catégories pour la toxicité des différents composés testés selon la classification de l’U.S. EPA
Embryotoxicité Métamorphose Viabilité des hémocytes (MTT)
glyphosate Légèrement toxique Pratiquement non toxique Pratiquement non toxique
Roundup Express R© Modérement toxique Modérement toxique Légèrement toxique
POEAs - Genamin T-200 R© Hautement toxique Modérement toxique Modérement toxique
AMPA Légèrement toxique Pratiquement non toxique
Roundup Allées et Terrasses R© Modérement toxique Modérement toxique
MCPP Légèrement toxique Pratiquement non toxique
MCPP-P Légèrement toxique Pratiquement non toxique
2MCP Légèrement toxique Modérement toxique
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L’ensemble des résultats obtenus permet d’affirmer que les composés testés ne peuvent
pas engendrer de mortalités ostréicoles aux doses mesurées dans l’environnement et
pour les différents stades de vie étudiés. Néanmoins, les résultats acquis suggèrent que
les concentrations environnementales d’herbicides et notamment celles des formula-
tions commerciales et des adjuvants peuvent modifier certains paramètres physiolo-
giques des individus exposés pendant des périodes de temps prolongées (expositions
subchroniques). De plus, au niveau des milieux côtiers, les huîtres sont exposées à un
mélange de contaminants (dont les herbicides) et les interactions entre molécules pour-
raient se révéler plus néfastes que les substances considérées seules. Ainsi, comme cela
a déjà été suggéré dans les conclusions du programme MOREST, les molécules herbi-
cides pourraient constituer un facteur de stress pendant la période précédant les épi-
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Mesure des dérivés réactifs de
l’oxygène par cytométrie en flux
243
ANNEXE A.
FIGURE A.1 – Moyenne (± SEM) de la fluorescence des cellules (en % du témoin) représentant la quantité
de dérivés réactifs de l’oxygène après exposition pendant 72h au glyphosate (A), Roundup Express R© (B)
et aux POEAs (C)
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Annexe B
Ensemble des données de mesure de




FIGURE B.1 – Niveaux d’expression transcriptionelle après exposition au glyphosate. HSC72 normalisé
par l’actine, la GAPDH et l’ARN 18S. Les données représentées avec le symbole "*" sont significative-
ment différentes du groupe témoin (ANOVA ou Kruskal & Wallis + tests post hoc : p < 0.05).
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FIGURE B.2 – Niveaux d’expression transcriptionelle après exposition au glyphosate. HSP70 normalisé
par l’actine, la GAPDH et l’ARN 18S. Les données représentées avec le symbole "*" sont significative-
ment différentes du groupe témoin (ANOVA ou Kruskal & Wallis + tests post hoc : p < 0.05).
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FIGURE B.3 – Niveaux d’expression transcriptionelle après exposition au glyphosate. HSP90 normalisé
par l’actine, la GAPDH et l’ARN 18S. Les données représentées avec le symbole "*" sont significative-
ment différentes du groupe témoin (ANOVA ou Kruskal & Wallis + tests post hoc : p < 0.05).
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FIGURE B.4 – Niveaux d’expression transcriptionelle après exposition au glyphosate. CYP450 normalisé
par l’actine, la GAPDH et l’ARN 18S. Les données représentées avec le symbole "*" sont significative-
ment différentes du groupe témoin (ANOVA ou Kruskal & Wallis + tests post hoc : p < 0.05).
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FIGURE B.5 – Niveaux d’expression transcriptionelle après exposition au glyphosate. P53 normalisé par
l’actine, la GAPDH et l’ARN 18S. Les données représentées avec le symbole "*" sont significativement
différentes du groupe témoin (ANOVA ou Kruskal & Wallis + tests post hoc : p < 0.05).
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FIGURE B.6 – Niveaux d’expression transcriptionelle après exposition au glyphosate. SOD normalisé
par l’actine, la GAPDH et l’ARN 18S . Les données représentées avec le symbole "*" sont significative-
ment différentes du groupe témoin (ANOVA ou Kruskal & Wallis + tests post hoc : p < 0.05).
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FIGURE B.7 – Niveaux d’expression transcriptionelle après exposition au glyphosate. MT1 & 2 normalisé
par l’actine, la GAPDH et l’ARN 18S. Les données représentées avec le symbole "*" sont significative-
ment différentes du groupe témoin (ANOVA ou Kruskal & Wallis + tests post hoc : p < 0.05).
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FIGURE B.8 – Niveaux d’expression transcriptionelle après exposition au glyphosate. GST normalisé par
l’actine, la GAPDH et l’ARN 18S. Les données représentées avec le symbole "*" sont significativement
différentes du groupe témoin (ANOVA ou Kruskal & Wallis + tests post hoc : p < 0.05).
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FIGURE B.9 – Niveaux d’expression transcriptionelle après exposition au glyphosate. MXR normalisé
par l’actine, la GAPDH et l’ARN 18S. Les données représentées avec le symbole "*" sont significative-









Aquatic Toxicology 128– 129 (2013) 67– 78
Contents lists available at SciVerse ScienceDirect
Aquatic  Toxicology
jou rn al h om epa ge: www.elsev ier .com/ locate /aquatox
Effects  of  glyphosate-based  herbicides  on  embryo-larval  development  and
metamorphosis  in  the  Paciﬁc  oyster,  Crassostrea  gigas
Antoine  Mottiera, Valérie  Kientz-Bouchartb, Antoine  Serpentinia,  Jean  Marc  Lebela,
Awadhesh  N.  Jhac, Katherine  Costil a,∗
a CNRS-INEE FRE 3484 BioMEA (Biologie de Mollusques Marins et des Ecosystèmes Associés), University of Caen Basse-Normandie, Esplanade de la Paix, 14032 Caen Cedex, France
b Departmental Laboratory Franck Duncombe, LDFD, Saint-Contest, 14053 Caen Cedex, France
c School of Biomedical and Biological Sciences, Plymouth University, Plymouth PL4 8AA, UK
a  r  t  i  c  l  e  i  n  f  o
Article history:
Received 13 July 2012
Received in revised form
22 November 2012







a  b  s  t  r  a  c  t
Pesticides  may  be  involved  in  oyster  summer  mortality  events,  not  necessarily  as a  single  causative
agent  but  as  an additional  stressor.  In this  context,  the  present  study  aimed  to  assess  the  toxicity  of
glyphosate,  its by-product,  aminomethylphosphonic  acid  (AMPA)  and  two  commercial  formulations,
Roundup  Express® (REX) and  Roundup  Allées  et Terrasses® (RAT),  containing  glyphosate  as  the  active
ingredient,  on  the  early  life  stages  of  the  Paciﬁc  oyster,  Crassostrea  gigas.  The embryotoxicity  of  these
chemicals  were  quantiﬁed  by considering  both the  rates  of  abnormalities  and  the arrested  develop-
ment  or  types  of  abnormalities  in D-shaped  larvae  after  48  h  exposure.  The  success  of metamorphosis
was  examined  in pediveliger  larvae  exposed  for 24 h.  Experiments  involving  both  endpoints  included
range  ﬁnding  experiments  for  herbicide  concentrations  ranging  from  0.1  to 100,000  g L−1.  This  range
was  then  narrowed  down  in order  to determine  precise  EC50 values.  Actual  concentrations  of  the  her-
bicide  were  determined  at  the  beginning  and  after 48  h (embryotoxicity)  and  24 h (metamorphosis)  to
evaluate  the potential  temporal  variation  in  the  concentrations.  During  embryo-larval  development,  no
mortalities  were  recorded  at  any  of  the concentrations  of  glyphosate  and  AMPA,  whereas  no embryos  or
D-shaped  larvae  could  be observed  after  exposure  to  10,000  g L−1 of  REX or RAT.  Compared  with  the  con-
trols,  no  effects  on embryo-larval  development  were  recorded  between  0.1  and  1000  g  L−1,  regardless
of  the chemical  tested.  Above  a  threshold,  which  varied  according  to  the  chemical  used,  the gradient  of
herbicide concentrations  correlated  with  a gradient  of  severity  of  abnormality  ranging  from  normal  lar-
vae to  arrested  development  (an  “old  embryo”  stage).  The  EC50 values  were  28,315  and 40,617  g  L−1 for
glyphosate  and  its  metabolite,  respectively,  but  much  lowered  values  of  1133  and 1675  g  L−1 for REX and
RAT,  respectively.  Metamorphosis  tests  also  revealed  a signiﬁcant  difference  between  molecules,  as  the
EC50 values  exceeded  100,000  g L−1 for glyphosate  and  AMPA  but  were  as  low  as 6366  and  6060 g  L−1
for  the  commercial  formulations,  which  appeared  relatively  more  toxic.  Overall,  the  embryo-larval  devel-
opment of C. gigas  was  more  sensitive  to glyphosate-based  herbicides  compared  to  various  endpoints
studied  in  regulatory  model  organisms,  and  embryos  and  D-shaped  larvae  were  more  sensitive  compared
to pediveliger  larvae.
© 2012 Elsevier B.V. All rights reserved.
1. Introduction
In Europe, aquatic environments are continuously subjected to
various contaminants originating from domestic, industrial and
agricultural activities. The English Channel is especially affected
by chronic contamination resulting from heavy shipping trafﬁc,
industrialisation (including nuclear industry) and high population
∗ Corresponding author. Tel.: +33 2 31 56 58 28; fax: +33 2 31 56 53 46.
E-mail address: katherine.costil@unicaen.fr (K. Costil).
density along the coastlines. For example, in the early 1980s, the
Seine River, which ﬂows into the English Channel, was  considered
one of the most contaminated rivers in the world (Carpentier et al.,
2002). Today, the situation in the Seine Estuary and the Channel
remains worrying with respect to their ecological status and the
quality of their marine resources (Cachot et al., 2006; Schnitzler
et al., 2011). In addition to recent European legislations, which
aim to maintain the high ecological status of the hydrosphere,
such considerations have led to the launch of a European Inter-
reg IVA program named “Chronexpo”. Under this initiative, the
“Chronexpo” project aims to study the effects of chronic exposure
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a  b  s  t  r  a  c  t
Among  metals,  cadmium,  a  non-essential  element,  is  an  important  pollutant  that  is  released  into  aquatic
environments.  Due  to its  persistence  and  bioaccumulation,  this  metal  has been  shown  to exert  immuno-
logical  effects  on organisms.  The  objective  of the present  study  was  to  investigate  the  in  vitro  effects  of
cadmium  chloride  using  a haemocyte  primary  culture  from  the European  abalone,  Haliotis  tuberculata.
Most  studies  have  maintained  viable  haemocytes  in  vitro for periods  ranging  from  several  hours  to sev-
eral days  during  acute  exposures.  Few  investigations  have reported  the  effects  of metals  using  longer
in vitro  exposures,  which  are  more  realistic  with  regard  to  mimicking  environmental  conditions.  In  this
study,  we  exposed  abalone  haemocytes  to  concentrations  from  0.5  to 50,000  g L−1 of  CdCl2 for  10 days.
The  effects  of cadmium  chloride  were  reﬂected  in a  signiﬁcant  decrease  in  the  number  of  viable  cells
and morphological  modiﬁcations  in a concentration-dependent  manner  beginning  at a concentration
of  500  g L−1 as well  as in  some  physiological  processes,  such  as  phagocytotic  activity  and  the  number
of  lysosome-positive  cells.  In contrast,  phenoloxidase  (PO)  activity  and  reactive  oxygen  species  (ROS)
production  were  increased  beginning  at  a concentration  of  5  g L−1, which  is  consistent  with  environ-
mental  concentrations  in polluted  sites.  For  PO activity  and ROS  production,  maximally  9-fold  and  130%
inductions,  respectively,  were  recorded  under  the  highest  dose.  These  results  thus  indicate  that  cadmium
chloride  alters immune  parameters  of  abalone  haemocytes  and  that  the  long-term  (10 days)  primary  cul-
ture  system  used  here  represents  a suitable,  sensitive  in  vitro  model  for assessing  cytotoxic  responses.
© 2011 Elsevier B.V. All rights reserved.
1. Introduction
For the past decades, human activities have discharged large
quantities of environmental pollutants. Some of the pollutants
introduced into terrestrial and aquatic ecosystems may  possess
important toxic potential. These pollutants are divided into sev-
eral classes, including polyhalogenated aromatics, hydrocarbons,
solvents, pesticides and metals (Galloway and Depledge, 2001).
Among metals, cadmium, a non-essential element, is an impor-
tant pollutant that is released into the aquatic environment as a
result of natural processes as well as human activities. Cadmium
has been used for quite some time in industrial processes, such
as in active electrode materials in nickel–cadmium batteries, as a
stabiliser for polyvinyl chloride against heat and light, as a pig-
ment or to produce corrosion-resistant plating on steel (ATSDR,
1999). This pollutant is present at concentrations ranging from
∗ Corresponding author. Tel.: +33 2 31 56 56 80; fax: +33 2 31 56 53 46.
E-mail address: antoine.serpentini@unicaen.fr (A. Serpentini).
0.01 to 0.25 g L−1 in open seawater (Chiffoleau et al., 2001; Chora
et al., 2009). However, its concentration reaches up to 5–6 g L−1 in
coastal and estuarine areas (Crompton, 1997; Ferreira et al., 2004).
Cadmium has been shown to exert toxic effects on organisms due to
its persistence and bioaccumulation. When present in excess, this
metal can have deleterious effects on neurological, reproductive
and developmental systems, in addition to immunological effects
(ATSDR, 1999). Finally, cadmium is used as model contaminant for
in vivo and in vitro studies.
In molluscs, the cellular immune system is represented by
haemocytes, which are responsible for phagocytosis, pathogen
hydrolysis, production of reactive oxygen species (ROS) and the
phenoloxydase cascade (Galloway and Depledge, 2001; Sahaphong
et al., 2001; Hooper et al., 2007; Travers et al., 2008a). Haemocytes
are cells that are continually exposed to the external environment
due to the open circulatory system of molluscs. In addition, stud-
ies have suggested that haemocytes from molluscs are able to
sequester metals, including zinc, copper and cadmium (Marigomez
et al., 1990; Soto et al., 1996; McIntosh and Robinson, 1999).
Numerous studies have shown that cadmium can affect haemocyte
0166-445X/$ – see front matter ©  2011 Elsevier B.V. All rights reserved.
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functions, such as viability (Olabarrieta et al., 2001; Snyman and
Odendaal, 2009), phagocytosis (Brousseau et al., 2000; Sauvé et al.,
2002), ROS production (Roesijadi et al., 1997; Dailianis, 2009) and
apoptosis (Sokolova et al., 2004), as well as proteins involved
in cytoskeletal structure maintenance (Gomez-Mendikute and
Cajaraville, 2003; Chora et al., 2009). Most of these studies were
conducted on bivalve molluscs. However, little is known about the
effects of cadmium on the immune system of gastropods, particu-
larly in abalones.
To assess the effects of cadmium chloride on the abalone
immune response, an in vitro approach was chosen. In vitro
approaches are alternative experimental methods to whole- animal
testing that are employed because of the reduced use of animals,
capability for standardisation, low cost and rapid performance
associated with these methods, in addition to ethical considera-
tions (Schirmer, 2006; Shuilleabhain et al., 2006). Although in vitro
assays may  not always reﬂect the true in vivo situation, which is
more complex, they undoubtedly provide important data to deter-
mine mechanisms at the molecular and the cellular levels (Binelli
et al., 2009). Indeed, cell cultures have allowed cells to be stud-
ied in a controlled environment and in isolation from the multiple
physiological systems that regulate their activities in vivo. It is for
this reason that marine invertebrate cell cultures had been devel-
oped during the last decade to study physiological processes (Lebel
et al., 1996; Poncet et al., 2000; Serpentini et al., 2000; Riinkevich,
2005; Auzoux-Bordenave and Domart-Coulon, 2010), including the
effects of pollutants (Domart-Coulon et al., 2000; Le Pennec and Le
Pennec, 2001).
In an ecotoxicological study, Fent (2001) demonstrated that
an in vitro cell culture system for ﬁsh was very useful, sensi-
tive and selective for the detection, evaluation and monitoring of
anthropogenic contaminants in aquatic environments. Similarly,
marine invertebrate cells, especially haemocytes, are routinely
used for speciﬁc endpoints with great precision and reproducibil-
ity (Brousseau et al., 2000; Olabarrieta et al., 2001; Gagnaire et al.,
2004; Duchemin et al., 2008; Mottin et al., 2010). However, these
previous studies have only maintained viable haemocytes in pri-
mary culture for periods ranging from a few hours to 1 or 2 days
during acute exposures, which require the use of large amounts
of contaminant. Few investigations have reported the effects of
metals using longer in vitro exposures that are more realistic to
mimic  environmental conditions. The objective of the present study
was to investigate the in vitro effects of cadmium chloride using
haemocyte primary culture from the European abalone, Haliotis
tuberculata. Recently, Travers et al. (2008a) have demonstrated that
haemocytes of H. tuberculata are mainly composed of hyalinocytes,
although some rare basophilic granulocytes could be observed with
Giemsa staining. Our culture system contains all the haemocyte
types present in this gastropod. Cells were exposed to cadmium
chloride for 10 days and, immune parameters were analysed using
morphological, biochemical and ﬂow cytometry approaches.
2. Materials and methods
2.1. Specimens
Adult abalone of the species H. tuberculata 9–11 cm in shell
length were collected by Ormasub® from natural populations on
the northern Cotentin peninsula (France). The animals were main-
tained in natural and continuously aerated seawater at 17 ◦C and
regularly fed with a mixed algal diet (Laminaria sp. and Palmaria sp.)
at the Centre de Recherche en Environnement Côtier (C.R.E.C., Luc-
sur-Mer, Basse-Normandie, France). The abalones were acclimated
for at least 2 weeks before the experiments began.
2.2. Primary cell cultures
Haemocytes were cultured as previously described (Lebel et al.,
1996; Serpentini et al., 2000; Mottin et al., 2010). Brieﬂy, after mak-
ing a medio-lateral incision in the abalone foot, haemolymph was
collected (10–15 mL  per animal) with a 20 mL  syringe ﬁtted with
a 25-gauge hypodermic needle. Haemolymph was  transferred to
a sterile tube and diluted 1:4 in cooled sterile anticoagulant mod-
iﬁed Alsever’s solution (115 mM glucose; 27 mM sodium citrate;
11.5 mM EDTA; 382 mM NaCl) (Bachère et al., 1988). Haemocytes
were rapidly plated at a density of 1.5 × 106 cells per well in 6-
well plates (MTT assay or enzymatic analysis) or 0.5 × 106 cells
per well in 12-well plates (ﬂow cytometry analysis), into which
three volumes of sterile artiﬁcial seawater were added. The cul-
tures were maintained at 17 ◦C in a CO2-free incubator. After
90 min of incubation, the cells were covered with Hank’s sterile
199 medium modiﬁed by the addition of 250 mM NaCl, 10 mM KCl,
25 mM MgSO4, 2.5 mM  CaCl2 and 10 mM Hepes (ﬁnal pH of 7.4). The
medium was supplemented with 2 mM  l-glutamine, 100 g mL−1
streptomycin, 60 g mL−1 penicillin G and 2 mM concanavalin A.
The cells were then maintained at 17 ◦C for 24 h before beginning
the experiments.
2.3. Cadmium chloride exposure
The medium was replaced, and cells were exposed to the fol-
lowing range of cadmium chloride (CdCl2) concentrations: 0.5, 5,
50, 500, 5000 and 50,000 g L−1. Cadmium concentrations up to
5 g L−1 correspond to environmental concentrations reported in
coastal water (Crompton, 1997; Chiffoleau et al., 2001; Ferreira
et al., 2004). Then tested concentrations were increased by a 10-fold
up to 50,000 g L−1. For each concentration, the treatment was  per-
formed in triplicate. The medium was  changed every day, and the
cultures were maintained for 10 days. Each culture was repeated
twice.
2.4. MTT  assay
Cellular viability was estimated using a 3-[4,5-dimethylthiazol-
2-yl]-2,5-diphenyltetrazolium bromide (MTT) reduction assay,
which is a sensitive and quantitative colorimetric assay that mea-
sures the capacity of mitochondrial succinyl dehydrogenase in
living cells to convert a yellow substrate (MTT) into a dark blue
formazan product (Mosmann, 1983). This test was  adapted to mol-
luscan cell cultures by Domart-Coulon et al. (1994).  Brieﬂy, 10%
(v/v) of the MTT  stock solution (5 mg  MTT/mL of PBS) was added
to the culture dishes. After 24 h of incubation, an equal volume of
isopropanol containing 0.04 N HCl was added to each culture to dis-
solve the converted formazan. The absorbance was then measured
at a wavelength of 570 nm with a 630 nm reference. LC50 (10 days)
was used as an index of cytotoxicity.
2.5. Morphometric analysis
The potential effects of cadmium chloride on cell morphology
were tested by culturing haemocytes as described above on cover-
slips. Cells were ﬁxed in methanol for 10 min  at room temperature,
and the nuclei and cytoplasm were stained with hematoxylin and
light green dye, respectively. The haemocytes were then incubated
for 10 min  in acetone, and the coverslips were mounted in Roti-
Histol® (Roth, Karlsruhe, Germany). Observations were carried out
using a Nikon Eclipse 80i light microscope. The cell and nuclear
areas were measured for 100 haemocytes using a computer-
assisted microscopic image analysis system, NIS-elements D 2.30
software (Nikon®, Champigny-sur-Marne).
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2.6. Enzyme activities
2.6.1. Phenoloxidase activity
Phenoloxidase activity was determined in the haemocyte cul-
ture medium by measuring the transformation of 3,4-dihydroxy-
l-phenylalanine (l-DOPA) to dopachrome (Hernandez-lopez et al.,
2003). Brieﬂy, 250 L of Tris (10 mM)/NaCl (150 mM)  buffer, pH
8, 250 L of cacodylate buffer (10 mM)  and 250 L of l-DOPA
(3 mg.mL−1) were added to a 250 L sample. After 1 h of incubation
at 25 ◦C, the absorbance was measured at 492 nm. Phenoloxidase
activity was expressed as an arbitrary unit. The amount of protein
in each sample was determined by the Bradford method (Bradford,
1976) using bovine serum albumin (0–25 g) as a standard.
2.7. Flow cytometry analysis of abalone haemocytes
Haemocyte analysis was performed using an EPICS XL 4 ﬂow
cytometer (Beckman Coulter®), and 20,000 events were counted for
each sample. The results were expressed as cell cytograms, indicat-
ing the size (FSC value), the complexity (SSC value) and the level of
ﬂuorescence using the FL1 channel as described previously (Mottin
et al., 2010).
2.7.1. Phagocytic activity
For phagocytic assays, 7 L of bead solution (carboxylate-
modiﬁed FluoroSpheres®, yellow-green ﬂuorescence, 1 m diame-
ter, Molecular Probes) was added to each well. Cells were incubated
for 60 min  at 17 ◦C in the dark. Phagocytosis was  measured as the
proportion of cells that gave a ﬂuorescent signal equal to or greater
than the ﬂuorescence of three beads, as previously described (Sauvé
et al., 2002; Hégaret et al., 2003; Auffret et al., 2006).
2.7.2. Lysosome presence
The presence of lysosomes was measured using a commercial kit
(LysoTracker® Green DND-26, Molecular Probes) (Gagnaire et al.,
2006). This probe consists of a ﬂuorophore linked to a weak base
that is partially protonated at neutral pH. LysoTracker® is freely
permeant to cell membranes and typically concentrated in lyso-
somes. LysoTracker® was added to each well at a ﬁnal concentration
of 10 M,  and cells were then incubated for 60 min  at 17 ◦C in the
dark. The results were expressed as the percentage of cells exhibit-
ing ﬂuorescence.
2.7.3. Reactive oxygen species (ROS) production
ROS production was evaluated using the 2′,7′-
dichloroﬂuorescein diacetate (DCFH-DA, sigma) method (Bass
et al., 1983), as adapted to mollusc cells by Lambert et al. (2003).
Haemocytes were incubated for 20 min  at 17 ◦C in the dark with
DCFH-DA to a ﬁnal concentration of 100 M.  Then, 6 L of phorbol
12-myristate 13-acetate (PMA, 1 mg/mL, Sigma) was added to each
well, and the cells were incubated for 60 min  at 17 ◦C in the dark.
The results were expressed as the percentage of cells exhibiting
ﬂuorescence.
Following the incubation, the wells were scraped gently, and the
samples were centrifuged at 500 × g for 10 min  at 4 ◦C. The resulting
pellet was mixed with 300 L of 3% paraformaldehyde (PFA). After
incubation for 20 min  at 25 ◦C, 200 L of PBS was added to each
sample. Samples were stored at 4 ◦C until analysis.
2.8. Data analysis
Results are expressed as means ± S.D. Each experiment was
repeated at least three times, and the means were calculated from
triplicates for each experiment. The signiﬁcance of the differences
























Fig. 1. MTT  reduction assay in Haliotis tuberculata haemocytes after 12 days of
culture. Haemocytes were plated at a density of 1.5 × 106 cells per well in 6-well
culture plates and cultured at 17 ◦C in modiﬁed Hank’s-199 medium. The medium
was replaced 24 h after the initiation of the cultures. Each data point represents the
mean percentage ± standard deviation of triplicate cultures.
3. Results
3.1. Effects of cadmium chloride on haemocyte viability
To assess our in vitro assay in experiments carried out for a
longer than 24-h exposure, which is the classically used period for
such experiments, we  studied the time-course effect on haemocyte
viability. As shown in Fig. 1, after a slight increase (day 1) due to ini-
tiation of the culture, haemocyte viability was stable between days
4 and 12. To avoid reaching sub-lethal haemocyte metabolism, we
choose to perform experiments on H. tuberculata haemocytes after
10 days of culture.
In this study, abalone haemocytes were exposed to various con-
centrations of cadmium chloride (0.5–50,000 g L−1) for 10 days
to assess the toxicity of this metal. The obtained dose-response
cytotoxicity curve, as quantitated by an MTT  assay, is presented
in Fig. 2. No difference from the control was found for cadmium
chloride concentrations lower than 50 g L−1. Haemocyte viability
decreased very signiﬁcantly in a concentration-dependent man-
ner beginning at a cadmium chloride concentration of 500 g L−1.
The LC50 (10 days), represents the cadmium chloride concentra-
tion required to reduce cell viability to 50%, was 4100 g L−1, as
determined from semilogarithmic plots.
Fig. 2. Concentration–response effect of cadmium chloride on haemocyte viability
as  determined by the MTT  reduction assay. Cells were exposed to CdCl2 for 10 days.
Each data point represents the mean percentage ± standard deviation of triplicate
cultures. Signiﬁcant differences from control cells at *p < 0.05 and ***p < 0.001 are
given.
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Fig. 3. Light microscopy images showing the morphology of Haliotis tuberculata haemocytes. Cells were seeded on coverslips at a density of 0.5 × 106 cells per well and grown
at  17 ◦C in culture medium for 10 days in the absence (A) or presence of a range of cadmium chloride concentrations: 5 g L−1 (B), 50 g L−1(C), 500 g L−1 (D), 5000 g L−1
(E), 50,000 g L−1 (F). Top panel: magniﬁcation of typical haemocytes.
3.2. Effects of cadmium chloride on haemocyte morphological
parameters
Light microscopy showed that haemocyte morphology changed
in response to cadmium chloride treatment. Cells cultured for 10
days in the absence of cadmium chloride presented an elongated
shape with large pseudopods and were mostly interconnected
(Fig. 3A). No morphological changes were observed at concen-
trations of 5 g L−1 and 50 g L−1 of cadmium chloride (Fig. 3B
and C). Beginning at 500 g L−1 of cadmium chloride, haemo-
cytes became more rounded and a reduction of contact with
neighbouring cells was observed. This loss of cell-to-cell con-
tact was particularly evident at 5000 g L−1 and 50,000 g L−1
(Fig. 3E and F). These observations were quantiﬁed using image
analysis. The percentage of rounded cells increased signiﬁcantly
in a concentration-dependent manner compared to the con-
trol beginning at a concentration of 500 g L−1 of cadmium
chloride. We  measured 2-fold, 6-fold and 7.5-fold increase in
the proportion of rounded cells associated with exposures of
500 g L−1, 5000 g L−1 and 50,000 g L−1, respectively (Table 1).
Additionally, the mean haemocyte area decreased signiﬁcantly
in a concentration-dependent manner. Compared to the con-
trol (323.6 ± 14.1 m2), cell area reductions of 38.7%, 70.8% and
83.5% were calculated in the presence of 500 g L−1, 5000 g L−1
and 50,000 g L−1 of cadmium chloride, respectively (Table 1).
Simultaneously, the nucleocytoplasmic ratio increased signiﬁ-
cantly, by 30.8%, 34.6% and 64.5% in the presence of 500 g L−1,
5000 g L−1 and 50,000 g L−1 of cadmium chloride, respectively
(Table 1).
3.3. Effects of cadmium chloride on phenoloxidase activity
Phenoloxidase (PO) activity was analysed after a 10-day expo-
sure of abalone haemocytes to cadmium chloride in culture. PO
activity signiﬁcantly increased from 5 g L−1 to 50,000 g L−1 com-
pared to the control, and the fold induction ranged from 2.6-fold at
5 g L−1 of cadmium chloride to 9-fold at 50,000 g L−1 (Fig. 4).
3.4. Effects of cadmium chloride on immune parameters
The effects of cadmium chloride on various cellular activities
were assessed by ﬂow cytometry after 10 days of exposure to
the metal (Fig. 5). Under our experimental conditions, the per-
centage of haemocytes that engulfed three beads or more was
31.3 ± 7.7% for the control. The phagocytic activity was  signiﬁcantly
inhibited when cells were exposed to concentrations of 500 g L−1,
5000 g L−1 and 50,000 g L−1 of cadmium chloride. The high-
est concentration (50,000 g L−1) decreased phagocytic activity by
27.55% compared to the 100% control (Fig. 5A). Lysosome content
was signiﬁcantly (p < 0.01) decreased by 29.3% compared to the
100% control when cells were exposed to 50,000 g L−1 of cadmium
chloride (27.32 ± 2.7% vs 38.50 ± 3.2% for the control) (Fig. 5B). In
contrast, the results showed a concentration-dependent increase
of ROS production in cells exposed to concentrations of 5 g L−1
Table 1
Effects of cadmium chloride on haemocyte morphological parameters. The cell and nuclear areas were measured in 100 haemocytes. Each data point represents the mean
percentage ± standard deviation of triplicate cultures. Signiﬁcant differences from control cells at ***p < 0.001 are indicated.
Concentrations (g L−1) 0 5 50 500 5000 50,000
%  Rounded cells 12.67 ± 2.29 12.90 ± 1.40 9.93 ± 3.32 24.93 ± 6.25 75.85 ± 9.43 95.99 ± 1.26
Signiﬁcativity *** *** ***
Cell  area (m2) 323.60 ± 14.07 308.37 ± 14.87 323.05 ± 14.52 198.24 ± 11.22 94.41 ± 4.15 53.28 ± 2.05
Signiﬁcativity *** *** ***
Nucleo-cytoplasmic ratio 0.107 ± 0.0049 0.101 ± 0.0047 0.103 ± 0.0037 0.140 ± 0.0052 0.144 ± 0.0056 0.176 ± 0.0066
Signiﬁcativity *** *** ***
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Fig. 4. Effects of cadmium chloride on haemocyte phenoloxidase activity after 10
days of exposure. Each data point represents the mean percentage ± standard devi-
ation of triplicate cultures. Signiﬁcant differences from control cells at *p < 0.05,
**p  < 0.01, ***p < 0.001 are given.
of cadmium chloride and above. A maximal signiﬁcant (p < 0.001)
increase of ROS production of 130.6% for the highest cadmium chlo-
ride concentration (29.33 ± 7.6% vs 12.07 ± 0.8% for the control) was
observed (Fig. 5C).
4. Discussion
The aim of the present study was to investigate the in vitro effects
of cadmium chloride using haemocyte primary cultures from the
European abalone, H. tuberculata. To avoid acute exposures, we
chose to expose cells to the contaminant for 10 days using doses
that mimic  environmental conditions as much as possible. Our
results showed that abalone haemocytes adapted well to in vitro
culture. Under our experimental conditions, haemocytes could be
cultured without any marked decrease in viability for at least 12
days. Cells remained attached to the culture dishes, presenting two
distinctive adherent morphological types under light microscopy:
spreading cells with large interconnected pseudopods and a few
rounded cells. Similar morphological ﬁndings have been observed
in different studies on abalone haemocytes, and this indicates the
good metabolic status of our cells (Lebel et al., 1996; Travers et al.,
2008a; Mottin et al., 2010; Van der Merwe  et al., 2010). Moreover,
Van der Merwe et al. (2010) showed that haemocytes from Halio-
tis midae could be maintained in vitro with constant viability for 7
days, while haemocytes from H. tuberculata could be maintained for
9 days. Our results appear to be in accordance with previous reports
indicating that haemocytes cultured in vitro for 10 days could be a
useful tool for assessment of the cytoxicity of environmental con-
taminants.
Thus, we analysed the in vitro effects of cadmium chloride
using a multi-parametric approach. First, the results showed that
cadmium chloride decreased cell viability in a concentration-
dependent manner beginning at a concentration of 500 g L−1
compared to the control. The maximum toxicity was  observed
when cells were exposed to 50,000 g L−1 of cadmium chlo-
ride (93% of cells died at this concentration). Several studies
have reported a decrease of haemocyte viability in response to
in vitro exposure to cadmium (Brousseau et al., 2000; Olabarrieta
et al., 2001; Gomez-Mendikute and Cajaraville, 2003). For example,
concentration-dependent increases of mortality were observed for
haemocytes from Mytilus galloprovincialis after 24 h of exposure to
10 M (1833 g L−1) to 2000 M (366,000 g L−1) CdCl2 and for
haemocytes from Mya  arenaria after 18 h of exposure to 100 M
(18,332 g L−1) to 1000 M (183,320 g L−1) CdCl2. In our study,
the LC50 value (representing the cadmium chloride concentration
Fig. 5. Effects of cadmium chloride on immune parameters after a 24-h incubation.
Relative phagocytic activity (A), lysosome-positive cells (B) and ROS production
(C)  compared to the 100% control. Each data point represents the mean percent-
age ± standard deviation of triplicate cultures. Signiﬁcant differences from control
cells at *p < 0.05, **p < 0.01, ***p < 0.001 are given.
at which 50% of cells died after 10 days of exposure) was calcu-
lated to be 4100 g L−1. To our knowledge, this is the ﬁrst time
that a LC50 was calculated for molluscan haemocytes in vitro after
a 10-day exposure to CdCl2. Olabarrieta et al. (2001) reported an
LC50 of approximately 400 M (73,328 g L−1) in an XTT assay for
M. galloprovincialis haemocytes exposed for only 24 h to CdCl2. For
haemocytes from M. arenaria, an LC50 of approximately 1000 M
(183,320 g L−1) was determined by PI ﬂuorescence after an 18 h
exposure to CdCl2 (Brousseau et al., 2000). Thus, our results appear
to be in agreement with previous reports concerning the toxicity
of cadmium, but our primary culture system appears to be a more
sensitive in vitro model to assess environmental pollutants based
on the fact that our LC50 value was  approximately 20–40 times
lower than that found in previous studies. The mortality observed
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in the cultured abalone cells could be explained by programmed cell
death of these haemocytes because Cd2+ is known to induce apo-
ptosis in vertebrate immune cells, and Sokolova et al. (2004) have
demonstrated that a 72-h cadmium exposure induces apoptosis in
haemocytes of the oyster C. virginica in a concentration-dependent
manner in the range of 10–100 M.  Further studies should be con-
ducted to conﬁrm this hypothesis in H. tuberculata haemocytes
exposed to cadmium chloride.
Second, haemocyte pseudopods and the capacity for attach-
ment play important roles in cellular migration and immune
defence in molluscs. The results obtained in this study demon-
strate that haemocyte morphology was modiﬁed by treatment
with cadmium chloride (from a concentration of 500 g L−1).
Decreases in the spreading of haemocytes and cell areas were
observed, while increases in the percentage of rounded cells
and the nucleocytoplasmic ratio were found. Olabarrieta et al.
(2001) and Gomez-Mendikute and Cajaraville (2003) observed that
haemocytes from M.  galloprovincialis adopt a round shape with no
extensions when cells in primary culture are exposed to increased
concentrations of CdCl2 of 100 M (18,332 g L−1) and greater.
These morphological modiﬁcations due to a metal treatment are
generally associated with a disturbance of cytoskeleton organisa-
tion, as demonstrated by ﬂuorescence microscopy (Chou, 1989;
Fagotti et al., 1996; Olabarrieta et al., 2001; Gomez-Mendikute
and Cajaraville, 2003) or proteomic analysis (Chora et al.,
2009).
In this study, a battery of biomarkers was investigated using
spectrophotometry and ﬂow cytometry analyses to characterise
the effects of cadmium chloride on haemocytes of H. tubercu-
lata. Our results demonstrate that phagocytosis activity and the
percentage of lysosome-positive cells were reduced (maximum
of approximately 30% compared to the control) in the presence
of cadmium chloride beginning at concentrations of 500 g L−1
and 50,000 g L−1, respectively. In contrast, phenoloxidase (PO)
activity and ROS production were signiﬁcantly increased in a
concentration-dependent manner beginning at a concentration of
5 g L−1. Maximum inductions of 9-fold and 130% were recorded
under the highest dose of cadmium chloride tested for PO activity
and ROS production, respectively.
In molluscs, PO is an important humoral defence system that
catalyses reactions converting l-DOPA and dopamine to bacteri-
cide molecules. Numerous studies have reported measurements
of PO activity from haemocytes of many mollusc species (Coles
and Pipe, 1994; Asokan et al., 1997; Lopez et al., 1997; Luna-
Gonzales et al., 2003; Hellio et al., 2007), especially abalones (Cheng
et al., 2004a,b,c,d; Travers et al., 2008b; Gopalakrishnan et al.,
2009; Mottin et al., 2010; Zhou et al., 2010). In the present study,
we showed that cadmium chloride greatly increased PO activity.
Similar increases of PO activity have been observed in abalones
exposed to abiotic or xenobiotic factors (Cheng et al., 2004d;
Gopalakrishnan et al., 2009). For example, Gopalakrishnan et al.
(2009) demonstrated that PO activity in the haemolymph of Hali-
otis diversicolor was signiﬁcantly stimulated by a 7-day exposure
to 40 or 80 g L−1 of benzo(a)pyrene. Using a primary cell cul-
ture approach, Mottin et al. (2010) recently showed an increase
in PO activity in a concentration-dependent manner when haemo-
cytes from H. tuberculata were exposed to zinc for 24 h in vitro.
Moreover, some studies conducted on bivalves have also described
increases in PO activity in response to pollutant exposure in vivo
(Coles et al., 1994) or in vitro (Bado-Nilles et al., 2008), including
for cadmium (Bouilly et al., 2006). Thus, our results are in agree-
ment with those presented in the literature. In contrast, a decrease
of PO activity has been reported in studies performed on Haliotis
diversicolor supersexta exposed to variations in abiotic factors, such
as temperature, salinity or ammonia (Cheng et al., 2004a,b,c),  and in
Crassostrea gigas haemocytes exposed for 21 h to mercury (Gagnaire
et al., 2004). Therefore, the PO activity response to contami-
nants appears to vary according to the species and contaminant
studied.
Phagocytosis is the ﬁrst line of cellular defence in molluscs,
and measurement of phagocytosis represents a sensitive endpoint
to evaluate the adverse effects of metals (Sauvé et al., 2002). In
the present study, phagocytosis decreased under concentrations
of cadmium chloride from 500 g L−1 to 50,000 g L−1. This result
was in agreement with ﬁndings of other studies that have reported
an inhibition of phagocytic activity when mollusc haemocytes
are exposed to different metallic contaminants (Brousseau et al.,
2000; Auffret et al., 2002; Sauvé et al., 2002; Duchemin et al.,
2008; Mottin et al., 2010). For example, using ﬂow cytometry,
Sauvé et al. (2002) have shown that metals, including cadmium,
have a high immunosuppressive potential from concentrations of
10−4 M (18,332 g L−1) in several marine and freshwater bivalves.
A reduction of phagocytic activity is generally associated with cell
cytoskeleton disorganisation, leading to cell shape changes and a
decreased ability of haemocytes to adhere to the substrate and
to interact with foreign particles (Fagotti et al., 1996; Cima et al.,
1999; Matozzo et al., 2001). Matozzo et al. (2001) suggested that
these alterations could be mediated directly by the interaction of
metals with structural proteins of the cytoskeleton or indirectly by
dysfunctions in calcium homeostasis mechanisms. Further studies
should be conducted to evaluate whether the decrease of phago-
cytotic activity, related to an increase in the proportion of rounded
cells, is a direct or indirect effect of cadmium chloride on abalone
haemocytes.
In this study, analysis of lysosome-positive cells allowed us
to demonstrate a signiﬁcant effect of cadmium chloride. Lyso-
somes are important elements of the immune system because they
play a crucial role during phagocytosis. Moreover, these organelles
secrete hydrolytic enzymes involved in the degradation of foreign
particles. The information provided by the ﬂuorescent probe used
in this study is complex, and this probe only marks lysosomes pre-
senting an intact membrane. It does not give information about the
size of the lysosomes inside the cells but information about both
the number of lysosomes present in the cell (the greater the num-
ber of lysosomes present, the more the intensity of ﬂuorescence
increases) and the integrity of their membranes. This commercial
probe was  used to detect lysosomal content in studies on human-
cells as well as molluscan haemocytes (Via et al., 1998; Mateo et al.,
2009). Few studies have investigated the effects of heavy metals
on lysosomes using the ﬂow cytometry method. Gagnaire et al.
(2006) obtained similar results using LysoTracker® as probe. These
authors observed a decrease in the number of lysosome-positive
haemocytes from C. gigas exposed in vitro to various contaminants,
including HAP (benzo[a]pyrene, phenanthrene, anthracene), PCB
and paraoxon (insecticide). Using neutral red assay, Marchi et al.
(2004) and Matozzo et al. (2001) reported increased destabilisation
of the lysosomal membrane of haemocytes from bivalve molluscs
exposed to mercury or cadmium. A loss of lysosome integrity was
also observed in haemocytes from M.  edulis and H. diversicolor cul-
tured in an environment enriched in HAP (Grundy et al., 1996;
Gopalakrishnan et al., 2009). However, these results are contradic-
tory to those from studies showing increased ﬂuorescence intensity
using the probe LysoTracker® in haemocytes from C. gigas exposed
in vitro to Dibenz[a,h]anthracene (Bado-Nilles et al., 2008), or in
vivo to diuron (Bouilly et al., 2007). Moreover, Coles et al. (1995)
showed a signicant increase in the uptake of neutral red of haemo-
cytes from the mussel Mytilus edulis exposed for 7 days to cadmium,
indicating that lysosome alterations appear to vary according to the
species and contaminant studied. In addition, lysosomes have been
reported to be a valid marker of cell viability (Moore et al., 1994;
Lowe and Pipe, 1994; Lowe et al., 1995; Lowe and Fossato, 2000). In
our study, the observed decrease of lysosome-positive cells could
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be related to a drastic increase in cell mortality. Thus, our results
are in accordance with those presented in the literature.
Our results regarding ROS production indicated that cadmium
chloride induced ROS production in abalone haemocytes in a
concentration-dependent manner from a concentration of 5 g L−1.
Several authors have reported an increase of ROS production by dif-
ferent cell types in response to metal exposure (Song et al., 2004;
Kaloyianni et al., 2006; Koutsogiannaki et al., 2006). Koutsogiannaki
et al. (2006) demonstrated that micromolar concentrations of
cadmium (50 M)  induce a signiﬁcant increase in the •O2− con-
centration in isolated gill cells of M.  galloprovincialis. Cadmium is
known to increase ROS production (e.g., superoxide, singlet oxy-
gen, hydrogen peroxide reactive hydroxyl radical) and to disturb
the efﬁciency of the anti-oxidant system (Stohs and Bagchi, 1995;
Koutsogiannaki et al., 2006; Nzengue et al., 2008). Based on exper-
iments using the human keratinocyte HaCaT cell line, Nzengue
et al. (2008),  proposed that cadmium-induced oxidative stress
could result from a combination of two mechanisms: cadmium acts
directly on the mitochondrial respiratory chain, generating over-
production of ROS, or cadmium is able to interact directly with
glutathione peroxidase and catalase, decreasing their efﬁciency in
detoxifying peroxides and H2O2, with both of these processes lead-
ing to an increase in ROS level. Further investigations including
measurement of enzymatic activities (e.g., catalase, GST) should be
conducted to evaluate the mechanistic process of ROS overproduc-
tion in abalone haemocytes.
It has been demonstrated that ROS overproduction can directly
affect cytoskeletal proteins by changing the redox state of some
actin regulatory proteins, by altering the redox state of actin
itself or by changing the structure of actin monomers (Dalle-
Donne et al., 2001; Milzani et al., 2001; Gomez-Mendikute and
Cajaraville, 2003), and all of these modiﬁcations lead to denaturing
of cytoskeleton. In the present study, the observed ROS overproduc-
tion was associated with an increase in the proportion of rounded
cells, suggesting an alteration of the cytoskeleton. Thus, our results
were in accordance with those presented in the literature. In addi-
tion, it cannot be excluded that this contaminant induced apoptosis
when haemocytes were exposed to higher cadmium concentration.
Indeed cadmium is known to induce apoptosis and necrosis in both
vertebrates and invertebrates. For example, Sokolova et al. (2004)
have shown that cadmium exposure induced apoptosis in C. gigas
haemocytes in a concentration-dependent manner. The maximum
induction was reached at 100–200 M (18,332–36,600 g L−1)
after 72 h of exposure. These authors reported that higher con-
centrations of cadmium failed to further increase apoptosis but
resulted in elevated necrosis. In our study, abalone haemocytes
were exposed up to 50,000 g L−1 (272 M)  cadmium concentra-
tion. The drastic effects observed at this concentration could also
be a consequence of apoptosis. Further investigation should be
conducted to analyse apoptosis process in abalone haemocytes
exposed to cadmium.
5. Conclusion
In the present study, in vitro experiments showed that cadmium
chloride contamination could affect H. tuberculata haemocyte
parameters. A 10-day exposure decreased cell viability and induced
morphological alteration of haemocytes. Furthermore, this con-
tamination signiﬁcantly decreased phagocytotic activity and the
number of lysosome-positive cells (500–50,000 g L−1), whereas
PO activity and ROS production were signiﬁcantly increased in a
concentration-dependent manner from concentrations of 5 g L−1.
We can speculate that in our in vitro system, cadmium chloride
induced ROS overproduction, which could have directly altered
cytoskeletal proteins. As a consequence, the phagocytic activity
of H. tuberculata haemocytes was decreased. This hypothesis is
in accordance with studies indicating that phagocytosis is an
actin-dependent process (Grenfeldt and Dahlgren, 2001; May  and
Machesky, 2001).
In addition, the present study showed the importance of using
in vitro cell models to understand the action of environmental con-
taminants. Even if all the biomarkers analysed were not modiﬁed at
low cadmium chloride concentrations, we observed an increase in
PO activity and ROS production at levels similar to those recorded
in the environment (5 g L−1). On the other hand, with regard to
the cell viability, cell morphology, phagocytotic activity and lyso-
some content, the effects were observed at concentrations higher
than those encountered in the environment. However, exposure
in our experiment lasted only 10 days while in natural conditions
the cells are in contact with contaminants for a longer period. In
comparison with acute exposures, such experiments reﬂect more
physiological responses of haemocytes and are especially suitable
to analyse mechanistic processes. Thus, this study shows that our
primary culture system is a sensitive in vitro model for assessing
exposure to cytotoxic agents under more environmentally realistic
conditions.
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a b s t r a c t
Two types of exposures were performed to assess the effects of zinc released from sacriﬁcial anode deg-
radation: a chronic exposure, in which oysters were exposed to 0.53 ± 0.04 mg Zn L1 for 10 weeks, and
an acute exposure, where oysters were exposed to 10.2 ± 1.2 mg Zn L1 for 1 week. At the end of the acute
exposure experiment, 81.8% mortality was recorded. In contrast, no mortality was detected after
10 weeks exposure. Moreover, all of the immune system biomarkers studied, except the number of cir-
culating haemocytes, were stimulated by a moderate level of zinc and inhibited by a high level. Our expo-
sure conditions did not induce SOD or MXR mRNA expression in gills and digestive gland. However, an
increase of MT mRNA is observed in these tissues. The results indicate that oysters are sensitive to acute
zinc toxicity but are only moderately affected by a mild zinc concentration.
 2012 Elsevier Ltd. All rights reserved.
1. Introduction
Marine ecosystems are continuously subjected to anthropogenic
activities that introduce various pollutants into seawater. Among
these pollutants, heavy metals, including zinc, lead to pollution all
around the world. Zinc concentrations measured in coastal waters
of unpolluted and polluted sites range from 0.3 to 300 lg/L (Bird
et al., 1996; Terrés-Martos et al., 2002; Baudrimont et al., 2005;
Daby, 2006; Hamed and Emara, 2006; El Ati-Hellal et al., 2007).
However, extremely high zinc concentrations, ranging from
1.8 mg L1 to 6 mg L1, have been reported in speciﬁc areas (Amado
Filho et al., 1997; Srinivasa et al., 2005). The anthropogenic sources
of zinc are mainly industry, urbanisation and agriculture. In the
marine environment, zinc can also be introduced into water by
the degradation of sacriﬁcial anodes. To reduce the corrosion of
steel materials, such as boats or harbour structures, sacriﬁcial
anodes consisting of a metal with a lower electrode potential than
iron (e.g., zinc, magnesium or aluminium) are commonly used.
Application of zinc sacriﬁcial anodes has been common since the
early 1960s, and anodes of zinc are the most often used type of
these anodes for marine protection applications (Bird et al., 1996;
Wagner et al., 1996). However, this cathodic protection induces
the release of dissolved zinc due to degradation of sacriﬁcial an-
odes. Although the quantity of zinc released from sacriﬁcial anodes
into the marine environment is difﬁcult to assess, it is thought to be
very large (Wagner et al., 1996). Few studies focused on metal re-
leased from sacriﬁcial anode and affecting marine organisms. Re-
cently, Caplat et al. (2010) evaluated the effect of aluminium or
zinc released from sacriﬁcial anode by comparison to their tradi-
tional sulphate salt. Using sea urchin embryos and sperm bioassays,
these authors observed differences in effects and demonstrated a
lesser toxicity, up to hormesis, of zinc linked to anode compare to
sulphate salt.
Zinc is an essential metal for all living organisms. This metal is a
cofactor over 300 enzymes (Vallee and Falchuk, 1993) and plays an
important role in immune responses, antioxidant defence systems,
energetic metabolism, reproduction, cell division and regulation of
DNA transcription (Salgueiro et al., 2000). However, when present
in excess, zinc is potentially toxic to organisms, and numerous
studies have demonstrated the lethality of zinc in algae (Amado
Filho et al., 1997) and in invertebrates (Wiklund et al., 2006).
Moreover, it can also have deleterious effects on embryonic
development and larval growth of bivalves (Brereton et al., 1973;
Bellas et al., 2005; Jorge and Moreira, 2005) as well as on the
immune system of vertebrates (Dardenne, 2002).
In molluscs, haemocytes, which are circulating cells present in
haemolymph, play a key role in innate immunity. These cells are
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responsible for phagocytosis, pathogen hydrolysis, the production
of reactive oxygen species (ROS) and the phenoloxidase cascade
(Galloway and Depledge, 2001). In bivalves, some authors have
shown that haemocyte functions can be modulated by certain con-
taminants, including heavy metals (Coles et al., 1995; Auffret et al.,
2002; Bouilly et al., 2006; Thiagarajan et al., 2006; Girón-Perez,
2010). For example, Auffret et al. (2002) reported that the phago-
cytic activity in the total haemocyte population of the European
ﬂat oyster Ostrea edulis showed a 50% decrease compared to a con-
trol when these organisms were exposed to 10 lM cadmium.
To analyse the effects of environmental pollutants, multipara-
metric approaches have been used. Flow cytometry has classically
been used for the analysis of suitable biomarkers, including
phagocytosis, ROS production and non-speciﬁc esterase activity
(Brousseau et al., 2000; Sauvé et al., 2002; Auffret, 2005; Gagnaire
et al., 2006; Duchemin et al., 2008). Based on quantiﬁcation of
mRNA levels, some authors have proposed that genes involved in
the regulation of oxidative stress (superoxide dismutase (SOD),
metallothionein (MT)) (Otero et al., 1996; Cai et al., 1999; Guo
et al., 2003) and cell detoxiﬁcation (multidrug resistance (MDR))
(Farcy et al., 2009) could be suitable biomarkers for metal contam-
ination in ﬁeld studies addressing molluscs (Bordin et al., 1997;
Mouneyrac et al., 1998; Hansen et al., 2006; Saez et al., 2008).
MTs are small proteins (7 kDa) that have the ability to sequester
metals, acting in a protective function role (Roesijadi, 1992; Amiard
et al., 2006). SOD is responsible for protecting organisms from oxi-
dative stress by catalysing the conversion of superoxide anions into
hydrogen peroxide. SOD is used to assess the effects of environmen-
tal pollutants on marine organisms, including bivalves (Bebianno
et al., 2004). MDR plays an important role in the multixenobiotic
resistance (MXR) system, helping to pump contaminants out of
the cell to reduce them below toxic levels (Bard, 2000; Minier
et al., 2002). This mechanism is similar to the MDR phenomenon
ﬁrst described in mammalian tumour cell lines.
Bivalve molluscs, such as the Paciﬁc oyster, Crassostrea gigas, are
frequently used in ecotoxicological studies as model organisms
because they ﬁlter large amounts of water for respiratory and
nutritional purposes and are able to accumulate pollutants (Bouilly
et al., 2006; Gagnaire et al., 2007; Bado-Nilles et al., 2008; Choi
et al., 2008; Jo et al., 2008).
To investigate the effects of zinc resulting from the degradation
of sacriﬁcial anodes on C. gigas, experiments were performed using
two exposure designs: chronic and acute exposures. The chronic
exposure experiment consisted of exposing oysters to zinc at a
concentration of 0.53 ± 0.04 mg Zn L1 for 10 weeks, which is typ-
ical of the pollution levels observed in some anthropogenic areas
(Bird et al., 1996; Terrés-Martos et al., 2002; Baudrimont et al.,
2005; Daby, 2006; Hamed and Emara, 2006; El Ati-Hellal et al.,
2007). The acute exposure was carried out for 7 days at a concen-
tration of 10.2 ± 1.2 mg Zn L1. This experiment mimicked strongly
contaminated areas (Amado Filho et al., 1997; Srinivasa et al.,
2005). Haemocyte parameters, including phagocytosis capacity,
production of ROS and non-speciﬁc esterase activity, were moni-
tored using ﬂow cytometry, and phenoloxidase activity was mea-
sured by spectrophotometry. mRNAs associated with oxidative
stress (SOD and MT) and cell detoxiﬁcation (MDR1) were quanti-
ﬁed using real-time PCR on samples from gills and digestive
glands.
2. Materials and methods
2.1. Animals
Three years old, diploid Paciﬁc oysters, C. gigas, were obtained
from an oyster farm located in Normandy (France). All of the
oysters spent their entire growing life on this farm. The oysters
were acclimatised to laboratory conditions for 1 month before
the experiments were performed in a tank containing natural sea-
water. The water was continuously aerated and renewed. During
acclimatisation and the experiments, no external food (apart from
that provided by natural seawater) was added.
2.2. Experimental unit design
Seawater was directly collected in the small ﬁshing harbour of
Les Flamands. This harbour is located east of the port of Cherbourg
(Basse-Normandie, France). Seawater was decanted twice before
being ﬁltered to remove particles in suspension. Then it was trans-
ported to two 80 L tanks. One 80 L tank was equipped with an
electrochemical device. Each 80 L tank was connected with a
high-density polyethylene (HDPE) experimental unit of 500 L that
contained oysters. Seawater was continuously renewed (10 L/h)
and oxygenated. Physical and chemical parameters (pH, tempera-
ture, dissolved O2) were continuously controlled, and salinity
was measured one time per day with multi-parametric meters
(Orion-5-Star). The temperature of the experimental units fol-
lowed the temperature of natural seawater; the difference in
temperature between natural seawater and the experimental unit
was lower than 2 C.
2.3. Electrochemical device
To accelerate anode degradation and simulate the zinc transfer
in seawater, an electrochemical device was installed in one 80 L
tank, as described previously (Caplat et al., 2010). This device
was constructed using one reference saturated calomel electrode
(SCE) and one colter electrode (CE) in platinum–titanium alloy.
The electrodes were connected to a zinc anode (min. of 99.31%
zinc, US-MIL-A1800.1K Norm), with the whole system being elec-
trically linked to a general purpose potentiostat (AMEL instru-
ments, Model 2049, Milan, Italy). The role of the SCE electrode
was to stabilise the anode potential; control of the intensity was
linked to the total zinc concentration required in the experimental
unit (Fig. 1). With this device, the chemical forms of zinc(II) re-














Fig. 1. Electrochemical device scheme with zinc anode and potentiostat.
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2.4. Zinc exposure
Two exposures were performed. The ﬁrst consisted of a chronic
exposure in which 166 oysters were exposed to 0.53 ±
0.04 mg Zn L1 for 10 weeks. The second experiment employed
an acute exposure in which 100 oysters were exposed to
10.2 ± 1.2 mg Zn L1 for 1 week. Fifteen oysters per experimental
unit (control and exposed) were sampled at different periods dur-
ing the experiments (0.2, 1, 2, 3, 4, 5, 6, 7 and 10 weeks for the
chronic exposure and 24, 48, 96 and 168 h for the acute exposure).
2.5. Collection of haemolymph and total haemocyte counts (THC)
For each oyster sampled, haemolymph was drawn from the
pericardial cavity using a syringe equipped with a 25-gauge sterile
needle. Haemolymph was transferred to a sterile tube and imme-
diately diluted 1:10 in cooled, sterile, anti-coagulant modiﬁed
Alsever’s solution (115 mM glucose, 27 mM sodium citrate,
11.5 mM EDTA and 382 mM NaCl) (Bachère et al., 1988). For each
sampling, three pools of ﬁve oysters each were used. Each tube
containing haemolymph was centrifuged (500g, 10 min, 4 C) to
pellet the haemocytes. Then the supernatant was removed and
used for the measurement of phenoloxidase activity. The
haemocytes were resuspended in 1 mL of sterile artiﬁcial seawater
(436 mM NaCl, 53 mM MgSO4, 20 mM HEPES, 10 mM CaCl2,
10 mM KCl).
For each pool, haemocytes were counted using a Thoma count-
ing chamber under an inverted microscope (Leica, DM IRB/E) to
determine the haemocyte concentration.
2.6. Flow cytometry analysis
Flow cytometry analyses were conducted as previously de-
scribed (Mottin et al., 2010). Brieﬂy, ﬂuorescence was recorded
using an EPICS XL 4 (Beckman Coulter) at 505–545 nm excitation
wavelengths corresponding to the FL1 channel. Twenty thousand
events were counted for each sample. The results were expressed
as cell cytograms indicating the size (FSC value), the complexity
(SSC value) and the level of ﬂuorescence of the cell samples using
the FL1 channel. For each pool, three replicates were analysed.
2.6.1. Phagocytosis capacity
Phagocytosis activity was measured as the proportion of hae-
mocytes that ingested three or more ﬂuorescent beads (carboxyl-
ate-modiﬁed FluoroSpheres, yellow–green ﬂuorescence, 1 lm
diameter, Molecular Probes). Haemocytes from each replicate were
incubated with bead solution for 1 h in the dark at 17 C. The ﬁnal
ratio of beads:haemocytes was 100:1.
2.6.2. Reactive oxygen species (ROS) production
ROS production was evaluated using the 20,70-dichloroﬂuores-
cein diacetate (DCFH-DA, Sigma) method (Bass et al., 1983) as
adapted for oyster cells by Lambert et al. (2003). DCFH-DA was
added to each replicate at a ﬁnal concentration of 10 lM, and hae-
mocytes were incubated for 1 h at 17 C in the dark.
2.6.3. Non-speciﬁc esterase activity
Esterase activity was measured using the non-speciﬁc liposolu-
ble substrate ﬂuorescein diacetate (FDA, Molecular Probes). Hae-
mocytes were incubated for 15 min at 17 C in the dark with FDA
at a ﬁnal concentration of 1 lM.
Following the incubations, haemocyte samples were centri-
fuged (500g, 10 min, 4 C). The supernatants were removed, and
300 lL of paraformaldehyde was added (3% in phosphate buffer
saline, PBS) to ﬁx the cells. Samples were then incubated for
30 min at 25 C. Finally, 200 lL of PBS was added, and the samples
were stored at 4 C in the dark until analysis.
2.7. Phenoloxidase activity
The phenoloxidase activity in cell-free haemolymph was mea-
sured by recording the formation of dopachrome produced from
3,4-dihydroxy-L-phenylalanine (L-DOPA, Sigma) (Hernandez-
Lopez et al., 2003). Transformation was monitored by spectropho-
tometry at 492 nm. For a 250 lL sample, 250 lL of Tris (10 mM)/
NaCl (150 mM) buffer at pH 8, 250 lL of cacodylate buffer
(10 mM, pH 7) and 250 lL of L-DOPA (3 mg/mL) were added.
Samples were incubated for 1 h before absorbance was measured.
Phenoloxidase activity was expressed as an arbitrary unit.
2.8. Quantiﬁcation of mRNA expression
Quantiﬁcation of mRNA expression was conducted as previ-
ously described (Farcy et al., 2007, 2009).
2.8.1. RNA extraction
For analysis of mRNA expression, gills and digestive glands
were dissected at different periods during experiments (see
Section 2.4). For each sampling, three pools of four oysters each
were used. Total RNA was extracted with Tri Reagent (Sigma) at
a concentration of 1 mL/100 mg of tissue. Quality control and
quantiﬁcation of RNA were performed using a Nano-Drop 2000
(Thermo scientiﬁc). The RNA was treated with DNase I (1 U/lL,
Sigma–Aldrich) at room temperature for 20 min to remove any
DNA contaminants.
2.8.2. Real-time PCR and analysis
Reverse transcription was carried out using 700 ng of total RNA
treated with DNase I, 500 ng random primers (Promega), 200 U
Moloney Murine Leukaemia Virus Reverse Transcriptase
(MMLV-RT, Promega), 25 U RNasin (Promega) and 0.5 mM dNTPs
(Promega). The sequences of the forward and reverse primers were
designed using Primer3 software (http://www.frodo.wi.mit.edu/
cgi-bin/primer3/primer3_www.cgi) and synthesised by Eurogen-
tec (Table 1). Real-time PCR was performed in a MiQ Cycler
(Biorad). All procedures were carried out in duplicate. Controls of
non-template cDNA were included in the PCR experiments. Ampli-
Table 1
Primer sequences and accession number.
Gene GenBank accession # Forward primer Reverse primer
Actin AF026063 50 GCCCTGGACTTCGAACAA 30 50 CGTTGCCAATGGTGATGA 30
SODa AJ496219 50 AACCCCTTCAACAAAGAGCA 30 50 TTTGGCGACACCGTCTTC 30
MTb AJ243263, AJ242657 50 GGACCGGAAAACTGCAAA 30 50 CCAGTGCATCCTTTACCACA 30
MDR1 AJ422120 50 CCGAGAACATCCGCTACG 30 50 GCCCTGTGGGAGTTCCTT 30
a The amino acid translation of the Genbank #AJ496219 sequence is highly homologous to a Cu–Zn SOD.
b This pair of primers did not discriminate between two identiﬁed members of oyster MTs: MT1 (accession # AJ243263) and MT2 (accession # AJ242657).
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ﬁcation was performed in 96-well plates in a total volume of 15 lL
containing cDNA samples obtained from reverse transcription of
5 ng of total RNA, 7.5 lL of 2X iQ SYBR Green supermix (Biorad),
and both primer (300 nM ﬁnal concentration of each primer). The
ampliﬁcation conditions were 40 cycles of 15 s at 95 C and 45 s
at 60 C, followed by the protocol for the melting curve: 80 cycles
of 10 s with an increase of 0.5 C between each cycle from 55 C to
95 C. The melting curve was used to check whether the ampliﬁca-
tion products exhibited the expected Tm.
To analyse gene expression levels, mRNA quantities were
normalised to actin mRNA (Farcy et al., 2007).
2.9. Data analysis
Values are expressed as the means ± standard deviation of three
different pooled oyster samples. Normality (Kolmogorov–Smirnov
test) was ﬁrst checked and the signiﬁcance of the differences be-
tween two samples was determined using the Mann and Whitney
U test. These analyses were conducted using Statistica 7.1 software
(StatSoft France, Maison-Alfort, France).
3. Results
3.1. Effects of zinc exposure on oyster mortality
In the acute exposure experiment, mortality was ﬁrst observed
after 24 h of incubation (3.1% mortality) and reached 81.8% at the
end of the experiment; in the control tank, no mortality was ob-
served. No mortality was detected in the chronic exposure tank
or in the control tank during the experimental period (data not
shown).
3.2. Total haemocyte counts (THCs)
Exposure of oysters to zinc (acute and chronic experiments) in-
duced a decrease in the THC (Fig. 2). During acute exposure, a sig-
niﬁcant difference (p < 0.05) was recorded after 24 h and 48 h
leading to decreases of 46% and 35%, respectively, compared to
the control (Fig. 2A). After 96 h and 168 h, the total haemocyte
counts were lower in the treated organisms than the control oys-
ters, but the differences were not statistically signiﬁcant because
of large intra-group variations. In the chronic exposure experiment,
haemocyte numbers tended to be lower in the treated group than
the control group. These differences were statistically signiﬁcant
(p < 0.05) after 5-, 6- and 10-week incubations. In these cases, the
variation ranged from 31% to 45% compared to the control (Fig. 2B).
3.3. Effects of zinc exposure on immune parameters
Immune parameters were monitored using ﬂow cytometry
(phagocytic activity, ROS production and non-speciﬁc esterase
activity) and spectrophotometrically (phenoloxidase activity).
Signiﬁcant decreases in phagocytosis, ROS production and non-
speciﬁc esterase activity were detected compared to the controls
during acute exposure. From 48 h of incubation, decreases of
approximately 16% and 36% occurred in phagocytosis and non-
speciﬁc esterase activity, respectively, and a decrease of 61% was
observed after 24 h in ROS production (Table 2). For the phenoloxi-
dase activity (Fig. 3A), an increase of 111% compared to the control
was recorded after 96 h of exposure, followed by a decrease of 53%
after 168 h of incubation.
With respect to the effects of zinc during chronic exposure,
phagocytic activity was signiﬁcantly induced after 1 week (p <
0.001), 2 weeks (p < 0.05) and 4 weeks (p < 0.05) of exposure
compared to the controls and ROS production was signiﬁcantly in-
duced after 1 week (p < 0.05), 5 weeks (p < 0.01) and 10 weeks
(p < 0.01) of exposure compared to the controls. For non-speciﬁc
esterase activity, signiﬁcant increases compared to the control
group were detected after 4 weeks (p < 0.001), 6 weeks (p < 0.01)




















































Fig. 2. Number of circulating haemocytes during acute (A) and chronic (B) zinc
exposure in Crassostrea gigas. Each data point represents the mean ± standard
deviation of triplicate. Signiﬁcant differences from zinc treated organisms in
comparison to control within sampling times at p < 0.05 () are indicated.
Table 2
Effects of acute exposure to zinc on Crassostrea gigas haemocyte immune parameters. For each parameter, the values for the mean ± standard deviation of the samples are
indicated as well as the percentage of variation between the treated and control specimens at the same sampling time. The statistically signiﬁcant differences are indicated (Mann
and Whitney U tests).
Exposure time (h) 0 24 48 96 168
Phagocytic activity Control sample 19.5 ± 0.5 19.5 ± 0.8 14.5 ± 0.7 19.9 ± 0.7 18.0 ± 0.9
Treated sample 19.5 ± 0.5 18.9 ± 0.5 12.1 ± 0.6 20.3 ± 0.8 13.5 ± 0.7
Variation (%) 0 3 16 (p < 0.05) +2 25 (p < 0.01)
ROS production Control sample 34.1 ± 2.1 30.6 ± 1.4 16.9 ± 0.4 37.6 ± 3.7 16.2 ± 1.6
Treated sample 34.1 ± 2.1 11.9 ± 1.3 8.9 ± 1.7 25.0 ± 3.8 9.0 ± 0.7
Variation (%) 0 61 (p < 0.001) 47 (p < 0.001) 34 (p < 0.05) 44 (p < 0.01)
Non-speciﬁc esterase activity Control sample 31.9 ± 3.6 23.5 ± 1.8 26.3 ± 1.4 28.4 ± 2.4 22.5 ± 2.2
Treated sample 31.9 ± 3.6 19.2 ± 1.7 16.9 ± 2.5 21.7 ± 1.7 16.3 ± 0.7
Variation (%) 0 18 36 (p < 0.01) 24 28 (p < 0.05)
1914 E. Mottin et al. /Marine Pollution Bulletin 64 (2012) 1911–1920
signiﬁcant (p < 0.05) decrease compared to the controls was ob-
served after 3 weeks of exposure (Table 3). Phenoloxidase activity
signiﬁcantly (p < 0.01) decreased by 57% compared to the control
group after 1 week of incubation and then increased (Fig. 3B).
The maximum level of induction of penoloxidase activity was ob-
served after 3 weeks of exposure (118% compared to the control).
3.4. Effects of zinc on mRNA expression of genes related to stress and
detoxiﬁcation
The effects of zinc on MT, MDR1 and SOD mRNA expression
were monitored in two key organs in terms of bioaccumulation:
gills and digestive glands. In gills, the main effects of zinc were
recorded for MT mRNA expression under both the acute and
chronic exposures (Fig. 4). We detected 17-fold (p < 0.01) and
74-fold (p < 0.01) inductions compared to the control group in
the acute exposure experiment after 96 h and 168 h of incubation,
respectively. During chronic exposure, MT mRNA expression in the
treated group was increased by 5-fold (p < 0.01), 8-fold (p < 0.01)
and 32-fold (p < 0.01) compared to the controls after 1, 4 and
7 weeks of exposure, respectively. However, after 10 weeks, the
MT mRNA level decreased to the level of the control group. The
MDR1 mRNA level was signiﬁcantly increased by zinc exposure
(3-fold compared to the control; p < 0.01) after 168 h of exposure
in the acute exposure experiment. No signiﬁcant differences were
detected between the treated group and the control group in the
chronic exposure experiment. Concerning the SOD mRNA level, a
slight, but signiﬁcant (p < 0.05) difference was observed between
control and treated samples after 4 weeks of exposure under
chronic exposure, whereas no signiﬁcant differences appeared in
the acute exposure experiment.
In digestive glands, the MT mRNA levels were signiﬁcantly in-
creased compared to the controls in the acute exposure experi-
ment (Fig. 5). Inductions of 2-fold (p < 0.05), 4-fold (p < 0.01) and
7-fold (p < 0.01) were observed after 48 h, 96 h and 168 h, respec-
tively. Under chronic exposure, the MT mRNA level in the treated
group was induced (p < 0.01) by 2.7-fold compared to the controls
after 4 weeks of exposure. Additionally, the level of MDR1 expres-
sion was signiﬁcantly (p < 0.05) elevated by 1.7-fold compared to
the controls after 48 h of exposure in the acute experiment,
whereas no signiﬁcant differences were recorded between the
treated group and the control group under chronic exposure. In
the chronic exposure experiment, a slight (1.5-fold) signiﬁcant
(p < 0.05) increase in the SOD mRNA level compared to the control
was detected after 1 week of exposure, whereas a signiﬁcant
(p < 0.01) decrease (1.9-fold) compared to the control was ob-
served after 7 weeks of exposure. No signiﬁcant differences were
recorded between the treated group and the control group with re-
spect to the SOD mRNA levels under acute exposure.
4. Discussion
In this study, we performed chronic and acute exposure exper-
iments to monitor the effects of zinc released due to the degrada-




















































Fig. 3. Phenoloxidase activity in haemolymph during acute (A) and chronic (B) zinc
exposure in the oyster Crassostrea gigas. Each data point represents the
mean ± standard deviation of triplicate samples. Signiﬁcant differences in zinc-
treated specimens compared to controls within a particular sampling time at
p < 0.05 (), p < 0.01 () and p < 0.001 () are indicated.
Table 3
Effects of chronic exposure to zinc on Crassostrea gigas haemocyte immune parameters. For each parameter, the values for the mean ± standard deviation of the samples are
indicated as well as the percentage of variation between the treated and control specimens at the same sampling time. The statistically signiﬁcant differences are indicated (Mann
and Whitney U tests).
Exposure time (weeks) 0 0.2 1 2 3 4 5 6 7 10
Phagocytic activity Control
sample
20.1 ± 0.7 21.4 ± 0.7 19.8 ± 0.6 21.5 ± 1.1 21.9 ± 0.7 16.5 ± 0.6 16.3 ± 1.0 22.6 ± 0.7 21.1 ± 0.6 19.6 ± 0.6
Treated
sample









+11 7 6 +9
ROS production Control
sample
14.1 ± 3.3 15.7 ± 2.3 38.0 ± 5.5 17.3 ± 1.5 15.5 ± 2.6 16.0 ± 2.1 47.7 ± 4.9 44.0 ± 2.3 23.3 ± 0.9
Treated
sample













76.3 ± 2.2 82.1 ± 2.2 68.5 ± 4.4 66.7 ± 2.7 82.5 ± 1.1 57.3 ± 2.0 67.6 ± 2.0 77.2 ± 1.2 65.9 ± 2.1 68.6 ± 2.3
Treated
sample
76.3 ± 2.2 79.1 ± 3.0 75.4 ± 2.2 66.4 ± 2.4 76.4 ± 2.3 79.9 ± 2.6 71.0 ± 1.8 82.7 ± 1.0 79.2 ± 1.6 74.7 ± 1.9
Variation
(%)
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and digestive glands as well as immune parameters of the Paciﬁc
oyster, C. gigas. Haemocytes constitute the cellular defence system
of invertebrates, and the total number of circulating haemocytes
(THC) is an appropriate biomarker for monitoring pollution. In this
study, we showed that zinc induced a decrease in THCs during both
exposure conditions. Our results are in accordance with results
published by Lorenzon et al. (2001). These authors exposed the
shrimp Palaemon elegans to different heavy metals, including zinc,
and concluded that heavy metal exposure provokes a THC de-
crease. Decreases in the number of circulating haemocytes due to
heavy metals have also been detected in the mussel Mytilus edulis
(Parry and Pipe, 2004), in two crab species, Scylla serrata and
Paratelphusa hydrodromous (Victor, 1993; Vijayavel et al., 2009),
and in the ant Formica aquilonia (Sorvari et al., 2007). Different
hypotheses have been proposed to explain this phenomenon. A de-
crease in haemocyte numbers could be a consequence of cell lysis,
reduced haemopoiesis or migration of haemocytes from the circu-
latory system into tissues (Pipe and Coles, 1995; Parry and Pipe,
2004; Hannam et al., 2009). Considering the results of the present
study, we are not able to reach a conclusion regarding the reasons
that decreased numbers of haemocytes were observed, and further
experiments should be conducted to test these hypotheses.
Phagocytosis, ROS production and non-speciﬁc esterase activity
are also good biomarkers allowing the assessment of the immuno-
toxicity of xenobiotics. These haemocyte parameters are frequently
studied using ﬂow cytometry (Gagnaire et al., 2007; Bado-Nilles
et al., 2008; Morga et al., 2011). Our results showed increases in
haemocyte parameters when oysters were exposed to
0.5 mg Zn L1 for 10 weeks. In contrast, signiﬁcant decreases were
observed under exposure to 10 mg Zn L1 from 48 h onward. Some
studies in bivalves have demonstrated that haemocyte activity
may be stimulated by moderate levels of heavy metals and inhib-
ited by high levels (Perez and Fontanetti, 2010). This phenomenon
could be termed hormesis, as hormesis is the name given to phe-
nomena in which opposite effects are observed at low compared
to high doses for a given measured parameter (Stebbing, 1982;
Calabrese and Blain, 2011). A hormetic effect of zinc has previously
been observed by Pagano et al. (1986) and more recently by Caplat
et al. (2010) in the sea urchin. Moreover, some studies have dem-
onstrated that phagocytosis may be stimulated by heavy metals in
bivalves (Cheng and Sullivan, 1984; Cheng, 1988; Pipe et al., 1999;
Brousseau et al., 2000; Sauvé et al., 2002; Parry and Pipe, 2004;
Duchemin et al., 2008). For example, haemocytes of the mussel
M. edulis exposed in vivo to concentrations of copper and
mercury chloride exhibit stimulated phagocytic activity (Pipe
et al., 1999; Duchemin et al., 2008). Similar results have also been
observed for haemocytes of various invertebrates exposed to zinc
(Brousseau et al., 2000; Sauvé et al., 2002; Filipiak et al., 2010).
For all living organisms, zinc is an essential trace element that
plays a key role in the immune system. It is possible that a low
Fig. 4. Expression of MT, MDR1 and SOD mRNA in gills in response to acute or chronic zinc exposure in Crassostrea gigas. Each data point represents the mean ± standard
deviation of triplicate samples. Signiﬁcant differences between zinc-treated specimens compared to controls within a particular sampling time at p < 0.05 (), p < 0.01 (),
and p < 0.001 () are indicated.
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level of this metal directly stimulates the process of phagocytosis.
In contrast, our results showed inhibition of phagocytosis when
oysters were exposed to 10 mg Zn L1. Some authors have shown
a decrease of this activity in haemocytes of different bivalve
species exposed to heavy metals (Coles et al., 1995; Fournier
et al., 2001; Auffret et al., 2002; Thiagarajan et al., 2006; Duchemin
et al., 2008). Bouilly et al. (2006) have observed that cadmium also
induces a reduction of phagocytic activity in haemocytes of C. gigas
exposed to a concentration of 50 ng L1 for 21 days. The process of
phagocytosis is dependent on membrane properties, and some
authors have suggested that the inhibition of phagocytosis may
thus be due to alterations in the cell membrane (Grundy et al.,
1996; Hannam et al., 2009). It has been shown that heavy metal
exposure can lead to cytoskeletal alterations (Cima et al., 1998).
This disorganisation of the cytoskeleton can result in inhibition
of the mobility of haemocytes. Moreover, zinc and other heavy
metals are known to exhibit a high afﬁnity for the SH groups of
proteins, including Ca2+-ATPases (Viarengo and Nicotera, 1991).
In haemocytes of M. edulis, this high afﬁnity between metals and
Ca2+ channels can also impair Ca2+ homeostasis (Viarengo et al.,
1994), which could be responsible for the decrease of phagocytic
activity.
Measurement of ROS production using ﬂow cytometry fre-
quently employs 20,70-dichloroﬂuorescein diacetate (DCFH-DA)
(Hégaret et al., 2003; Lambert et al., 2003; Delaporte et al.,
2007). After diffusion into cells, DCFH-DA is hydrolysed to
20,70-dichloroﬂuorescein (DCFH), which is then oxidised to ﬂuores-
cent 20,70-dichloroﬂuorescein (DCF) by ROS, such as H2O2, and
released within phagocytic blood cells (Hégaret et al., 2003).
Therefore, it has been suggested that ROS production is positively
correlated with phagocytosis capacity. Our results conﬁrmed this
hypothesis, as both phagocytosis capacity and ROS production
increased during chronic exposure but decreased during acute
exposure. In addition, a hormesis-like effect on ROS production
by haemocytes has also been observed by Auffret et al. (2002) in
the oyster O. edulis under exposure to cadmium.
Flow cytometry analysis allows the examination of non-speciﬁc
esterase activity, but few authors have used this biomarker
(Gagnaire et al., 2007; Bado-Nilles et al., 2008), and Morga et al.
(2011) have reported that this non-speciﬁc esterase activity can
be recognised as reﬂecting the global activity of haemocytes. In
this study, the activity of this enzyme was also stimulated by a
moderate zinc level but inhibited by a high zinc level. Similar to
zinc, cadmium is able to modulate non-speciﬁc esterase activity
in haemocytes of C. gigas (Bouilly et al., 2006). Esterases are in-
volved in the degradation of internalised particles after phagocyto-
sis. Consequently, it was not surprising to ﬁnd in the present study
that non-speciﬁc esterase activity evolved concomitantly with
phagocytic activity.
Zinc is an essential metal necessary for the functioning of
numerous enzymes. In various invertebrates, phenoloxidase (PO)
represents an important humoral defence system, which is also
Fig. 5. Expression of MT, MDR1 and SOD mRNA in digestive gland in response to acute or chronic zinc exposure in Crassostrea gigas. Each data point represents the
mean ± standard deviation of triplicate samples. Signiﬁcant differences between zinc-treated specimens compared to control within a particular sampling times at p < 0.05
(), and p < 0.01 () are indicated.
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found in C. gigas (Hellio et al., 2007). PO is a copper-containing en-
zyme and is present in haemocytes as an inactive form of prophe-
noloxidase (ProPO). In the present work, PO activity varied with
exposure time and zinc concentration employed. During chronic
exposure, PO activity increased globally compared to the control
group. Some authors have described an increase in PO activity after
cadmium exposure in Paciﬁc oysters (Bouilly et al., 2006), copper
exposure in M. edulis (Pipe et al., 1999) and nickel exposure in
the mud crab S. serrata (Vijayavel et al., 2009). Thiagarajan et al.
(2006) suggested that increased levels of PO activity due to metal
exposure could indirectly result in elevated ROS levels because
PO intermediates generate superoxide anions during redox cycling
of these intermediates. In contrast, in the present study, PO activity
was found to increase at 96 h and decrease at 168 h during acute
exposure. Some other authors have also shown that PO activity
varies according to exposure time. PO activity in the plasma of Per-
na viridiswas observed to decrease after 5 days of copper exposure
but increase after 15 and 25 days (Thiagarajan et al., 2006). Thus,
our results appeared to be in agreement with those obtained by
these authors.
Metallothioneins (MTs) are low-molecular-mass cysteine-rich
metal-binding proteins with a high afﬁnity for heavy metal ions
that are found in a wide variety of organisms. MTs display antiox-
idant functions and are involved in zinc homeostasis (Amiard et al.,
2006). Our results showed that zinc treatment signiﬁcantly in-
creased MT mRNA expression in both the gills and the digestive
glands under acute exposure and in the digestive gland during
chronic exposure. These increases were time and dose dependent.
In addition, MT mRNA expression levels were higher during acute
exposure than chronic exposure in both gills and digestive glands.
These observations are in accordance with the ﬁndings of Choi
et al. (2008), who showed that cadmium treatment increases MT
mRNA expression in a dose- and time-dependent manner in both
the gills and the digestive gland of C. gigas. Marie et al. (2006a)
have also shown that zinc exposure leads to a signiﬁcant increase
in MT concentrations in Corbicula ﬂuminea. In contrast, these
authors did not observe MT gene induction in Dreissena polymor-
pha. In the present study, it appeared that MT mRNA expression
was correlated with zinc bioaccumulation in tissues, which also
appears to be time and dose dependent (Caplat et al., 2012). Corre-
lations between zinc concentrations and MT levels in tissues of
some species of bivalves have been reported (Irato et al., 2003;
Marie et al., 2006b). However, during chronic exposure, expression
of MT mRNA was increased in gills, but not in the digestive gland,
whereas the zinc concentration was higher in the digestive gland
than in gills (Caplat et al., 2012). It therefore appeared that zinc
accumulation in the digestive gland did not lead to MT induction.
There are species-speciﬁc differences between the two tissues.
For example, Irato et al. (2003) measured higher MT concentra-
tions in the digestive gland of Tapes philippinarum, whereas they
recorded higher MT concentrations in gills in Mytilus galloprovin-
cialis and Scapharca inaequivalvis. Moreover, in these last two
bivalve species, a good correlation between zinc and MT concen-
trations in gills has been reported (Irato et al., 2003). In addition,
some authors have suggested that gills constitute an appropriate
tissue in which to analyse the expression of the MT gene to evalu-
ate metal pollution (Geret and Cosson, 1999; Irato et al., 2003;
Marie et al., 2006a). The results of our study were in accordance
with these results, demonstrating that MT is an appropriate bio-
marker for monitoring zinc pollution caused by a sacriﬁcial anode.
Unlike MT, the expression of MDR1 and SOD mRNA were not al-
tered by zinc exposure. Some authors have reported MXR induc-
tion in the presence of zinc. Three days of exposure to
500 lg Zn L1 (the concentration that we used for chronic expo-
sure) were found to induce MXR protein in the gills of C. ﬂuminea
(Achard et al., 2004). In Perna perna, zinc also provokes activation
of MXR activity (Franco et al., 2006). These results differ from those
found in this study, in which we analysed mRNA levels, not protein
levels. In future investigations, it could therefore be of interest to
monitor the evolution of MDR1 protein quantities or activity in
the gills or the digestive glands of oysters exposed to chronic and
acute treatment of zinc in our experimental system to evaluate
whether differences can be detected between mRNA levels and
protein levels.
SOD is involved in an antioxidant defence system, as this en-
zyme catalysis O2 into H2O2 (which is ultimately transformed by
catalase to reduce toxicity) (Marklund and Marklund, 1974). We
demonstrated that zinc modulates the production of ROS. Never-
theless, the expression of SOD mRNA did not vary in the presence
of zinc. In the literature, it is generally reported that metal expo-
sure results in upregulation of SOD mRNA expression or enzyme
activity, although the effect of each metal is quite variable among
tissues, times of exposure, organisms and pollutants (Regoli and
Principato, 1995; Doyotte et al., 1997; Regoli et al., 1998; Company
et al., 2004; Jing et al., 2006; Kim et al., 2007). For example, Cho
et al. (2006) and Kim et al. (2007) have shown that zinc induces
an increase of SOD mRNA expression in the ﬁsh Oplegnathus fasci-
atus and in the disk abalone Haliotis discus discus, respectively. SOD
mRNA expression was found to increase in the gills and digestive
gland of H. discus discus after 24 h and 72 h exposure to copper,
cadmium and zinc (Kim et al., 2007). In contrast to the results of
our study, this work has recorded an approximately 2-fold induc-
tion of SOD mRNA expression after 72 h of exposure to the same
concentration used in our chronic exposure (10 lM  0.65 mg L1).
In our experiments, the ﬁrst endpoint analysed correspond to
1 week, which is much longer than the 3 days of analysis used in
the work by Kim et al. (2007). The difference observed in these
two studies could be explained by this difference in timing. There-
fore, it would be of interest to monitor the SOD mRNA level in our
experimental device for shorter time lapses during the ﬁrst week of
exposure to more precisely analyse the evolution of mRNA
expression.
We hypothesise that during exposure to a moderate zinc con-
centration, oysters present an adaptative metabolism leading to
induction of MT, which protects organisms from mortality to some
degree because no mortality and the highest zinc concentrations in
the organs were recorded under these conditions (Caplat et al.,
2012). Inversely, when zinc was present in excess, zinc accumula-
tion was too rapid to allow MT to sequester this metal. As a conse-
quence, zinc exposure resulted in a lower zinc concentration in the
organs (Caplat et al., 2012), decreases in immune system parame-
ters and high rates of oyster mortality under these conditions.
5. Conclusions
In summary, the present work demonstrated that zinc released
from sacriﬁcial anodes had an impact on C. gigas. This pollution
source was able to modulate immune system activities. Exposure
to a concentration of 0.5 mg L1 stimulated all of the immune sys-
tem biomarkers studied (phagocytosis, ROS production, non-spe-
ciﬁc esterase activity and phenoloxidase activity). In addition, no
mortality was observed in this chronic exposure experiment. How-
ever, the number of circulating haemocytes decreased. Even so no
drastic effect of zinc has been demonstrated in this study, we keep
in mind that chronic exposure does stress the oyster possibly mak-
ing themmore vulnerable to disease. In contrast, exposure to a zinc
concentration of 10 mg L1 resulted in a high level of mortality, a
decrease in the number of circulating haemocytes and an inhibi-
tion of immune parameters. Zinc is therefore an essential metal
that can become toxic for oysters if present in high levels. Our
exposure conditions did not induce SOD or MXR mRNA expression.
However, a dose- and time-dependent increase of MT mRNA
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expression was observed in the gills and the digestive gland of ex-
posed oysters, which is probably correlated with zinc accumula-
tion in these tissues. Metallothioneins are able to sequester
metals and regulate zinc homeostasis.
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Effect of herbicides on the lysosomal system of Pacific oyster, 
Crassostrea gigas 
Antoine MOTTIER, Alexandre DEVOS, Edwige GUERLET, Antoine SERPENTINI, Jean Marc LEBEL & Katherine COSTIL 
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     In the past decade, Pacific oysters reared in various French oyster production areas sporadically 
experienced significant summer mortality events which appeared to be due to a combination of extrinsic and 
intrinsic factors (Samain & Mc Combie, 2008). In this context, pesticides have been suspected to be involved 
as potential additional stressors (Gagnaire, 2005; Buisson et al., 2008). Experimental exposures were thus 
conducted to assess the effect of glyphosate, one of the most used herbicide, on the lysosomal system of 
both hemocytes and digestive gland cells of Crassostrea gigas. This system plays an essential role in cellular 
turnover and detoxication, including the sequestration of a wide range of contaminants. Various stressors can 
induce a destabilization of the lysosomal membranes which can finally lead to cell lysis. 
Materials and Methods Results about the digestive gland cells 
Conclusion 
31/33-month-old oysters were exposed to glyphosate concentrations for 14 days 
(« chronic exposure ») or 48h (« acute exposure »): 
« Chronic exposure »: 0 µg/L (control), 0.1 µg/L, 1 µg/L and 10 µg/L 
 « Acute exposure»: 0 µg/L (control), 10 µg/L, 100 µg/L and 500 µg/L 
 
Exposure conditions: 16°C, 12-h photoperiod, daily microalgae supply 
(Chaetoceros calcitrans + Isochrysis galbana) during the chronic exposure.  
Water and pesticides were renewed daily. 
 
The lysosome system was studied using 3 methods: the Neutral Red Retention 
Assay (NRRA) and flow cytometry (with an acidotropic probe: Lysotracker) 
both applied to oyster hemocytes and, histochemistry (revelation of β-
glucuronidase) applied to the digestive cells. 
 
In addition, histology was performed to evaluate the physiological state of the 
studied oysters and, the biomarker results were validated only if the oysters were 
in a good general state of health. 
 
References: Samain and Mac Combie, 2008. Summer mortality of Pacific oyster C. gigas – The Morest project; Editions QUAE. Gagnaire, 2005. Etude de l’effet des polluants sur les paramètres hémocytaires de l’huître creuse C. gigas – Interactions entre 
environnement, mécanismes de défense et maladies infectieuses; Thèse de Doctorat de l’Université de La Rochelle. Buisson et al., 2008. Level of contamination and impact of pesticides in cupped oyster, C. gigas, reared in a shellfish production area in 
Normandy (France); J. Environ. Sci. Heal. B, 43, 655-664. Carajaville et al., 1991. Automated measurement of lysosomal structure alterations in oocytes of mussels exposed to petroleum hydrocarbons; Arch. Environ. Contam. Toxicol., 21, 395-400. 
Results about the hemocytes 
β-glucuronidase is one of the main lysosomal enzymes and, its revelation by histochemistry 
coupled with image analysis gives information about the lysosomal particles, e.g. number 
(Nv) and volume (Vv) relative to the digestive gland tissue (Carajaville et al., 1991) 
« Chronic exposure » « Acute exposure » 
NRRA 
Flow cytometry 
Neutral Red Retention Assay (NRRA) 
was applied to granulocytes. Neutral 
Red Retention times were short in 
comparison with literature data. The 
% of non-destabilized cells at 5 min 
were thus also considered. 
The % of labeled cells corresponds to 
the % of cells which have lysosomes 
with a stable membrane (e.g. 
granulocytes in this study). The mean 
of fluorescence indicates the number of 
labeled particles (lysosomes) per cell. 
« Chronic exposure » 
« Chronic exposure » « Acute exposure » 
More lysosomes by cell ? 
More granulocytes than hyalinocytes ? 
Increase of the fluorescent cells 
Rise of the mean of fluorescence 
Increase of the number and the volume of lysosomes 
Histochemistry 
More lysosomes by cell ? 
Imaq vision builder ® 
The neutral red retention time tended to decrease 
Decrease of lysosomal membrane stability ? 
Damage to the 
 lysosomal 
 system ? 
Neutral Red Retention Time (min) (A) and percentage of non-destabilized granulocytes (B) of 




Neutral Red Retention Time (min) (A) and percentage of non-destabilized granulocytes (B) of 
oysters exposed to various concentrations of glyphosate at 0, 7  and 14 days 
Percentage of cells labeled by Lysotracker (A) and mean of fluorescence intensity (B) in 
haemolymph withdrawn from oysters exposed to various concentrations of glyphosate at 0 and 24h 
Percentage of cells labeled by Lysotracker (A) and mean of fluorescence intensity (B) in haemolymph 
withdrawn from oysters exposed to various concentrations of glyphosate at 0, 7 and 14 days 
A B 
B A 
Number (A) and volume (B) of lysosomes in the digestive gland cells from oysters 
exposed to various concentrations of glyphosate at 0 and 14 days 
Decrease of the mean of fluorescence 
Decrease of the neutral red retention time 
The number of non-destabilized granulocytes  
tended to decrease 
Stimulation of  





























Effect of herbicides on embryo-larval development and 






























MATERIEL AND METHODS 
Metamorphosis assay 
• Pediveliger spot-eyed larvae between 50 and 80 larvae/well. 
• Multiwell plate : larvae + 1,5 mL  of contaminant + 10-4 M of epinephrine/well 
• Incubation: 48h /25°C.  





48H exposure  
♀ ♂





• Exposure in pillbox (25 ml) 1,500 embryos/pillbox 
• Incubation 48h /22°C.  
• CuSo4 use as positive control:  toxicity of  
• Endpoints: % of normal larvae, kinds of abnormalities, EC50 
•Glyphosate 
•AminoMethyl 
 Phosphonique Acide (AMPA) 
•Roundup Express® 
•Roundup Allées et Terrasses® 
Metamorphosed Non metamorphosed 
→Disappearance  
     of foot and velum 









 (light microscopy). 




• Mecoprop Mixture of two 
stereoisomers 









Concentrations of Glyphosate and AMPA were analysed 
using UPLC and Fluorometric detection (in according with 
NF ISO 21458) at the beginning and after 48 hours in order 
to verify the variation of  the tested concentrations.    
RESULTS Metamorphosis 
Antoine MOTTIER1, Valérie KIENTZ-BOUCHARD2, Antoine SERPENTINI1, Jean Marc LEBEL1 and Katherine COSTIL1 
1: CNRS-INEE FRE 3484 BioMEA (Biologie de Mollusques Marins et des Ecosystèmes Associés), Université de Caen Basse-Normandie, Esplanade de la Paix, 14032 Caen Cedex, France. 
2: Laboratoire Départemental Franck Duncombe, Saint-Contest, 14053 Caen Cedex, France. 
Fig. 1 : Net percentages of normal development (NPNe) (± SEM) in C. gigas observed after 48h of exposure to 
glyphosate (A), AMPA (B), Roundup Express (REX) (C) and Roundup Allées et Terrasses (RAT) (D). The 
concentrations that do not share a letter are significantly different; by convention controls belong to group a. 
Fig.2 : Simultaneous representation of the barycentres of the various modalities of 
embryo-larval development and the different herbicide concentrations on axes 1 and 2 
of the factorial correspondence analysis performed on the all data set. NOR: normal D-
larvae; SHEL: D-larvae exhibiting shell and/or hinge abnormalities; MANT: D-larva 
showing a hypertrophied mantle; MASH: D-larvae presenting abnormality affecting both 
shell/hinge and mantle; EMB: “old embryo”; GLY: glyphosate; REX: Roundup Express; 
RAT: Roundup Allées et Terrasses. Group 1 corresponds to the concentrations ranging 
from 0.1 to 10,000 µg.L-1 for glyphosate and AMPA, from 0.1 to 1,600 µg.L-1 for RAT and 
from 0.1 to 100 µg.L-1 for REX. Group 2 corresponds to the concentrations of 60,000; 
80,000 and 100,000 µg.L-1 for glyphosate and 1,800; 1,900 and 2,000 µg.L-1 for REX. 
TOXICITY 
_ + 
Fig. 4 Net percentages of metamorphosed 
larvae (NPMe) (± SEM) observed after 48h of 
exposure to herbicides at the concentrations 
ranging from 0,1 to 100,000 µg.L-1 for 
glyphosate and AMPA (A) or 10,000 µg.L-1 for 
Roundup Express (REX) (B) and Roundup 
Allées et Terrasses (RAT) (C). The 
concentrations that do not share a letter are 
significantly different; by convention controls 




Table 1. Effective concentrations inducing 50 % of abnormalities 
(EC50) calculated for the embryotoxicity assay after 48 h exposures 
 
Table 2. Effective concentrations inducing 50 % of lack of 









Fig.3 : Light microscopy images 
(x400) of Crassostrea gigas larvae at 
48h: normal D-shaped veliger (1.); 
D-shaped veliger showing abnormal 
shell and or hinge (2.); D-shaped 
veliger presenting hypertrophied 
mantle (3.); D-shaped veliger 
exhibiting both shell/hinge and 
mantle abnormality (4.); embryo 
showing an arrested development 
































Glyphosate family Mecoprop family 
• Active matter and metabolite: very 
limited toxicity 
• Commercial formulations: more 
toxic than active matter alone 
Adjuvant toxicity? 
• Active matter and metabolite     same 
toxicity 
• Commercial formulations: more toxic 
than active matter alone 
Adjuvant toxicity? 
• Mecoprop and Mecoprop-P: very 
limited toxicity 
 
• Metabolite (4C2M) more toxic than 
parent  compound 
INTRODUCTION 
Metamorphosis assay Metamorphosis assay 
Embryotoxicity assay 
Embryotoxicity assay 
 D-larvae more sensitive than pediveliger larvae 
 Commercial formulations more toxic than active matter alone 
 It is important to study  the effects of degradation compounds 
 No effect of environmental doses with short exposure   chronic exposures are needed  
• Mecoprop-P more toxic than 
Mecoprop 
 
• Metabolite (4C2M) more toxic than 
parent  compound 
Context: 
 •Littoral environments  submitted to 
various pollutants originating from domestic, 
industrial and agricultural activities 
•Crassostrea gigas  economically  important 
species affected by summer  mortalities.  
•Pesticides (including herbicides)  could be 
involve in summer mortalities as additional  
stressors  
INTERREG IVA CHRONEXPO: 
Effect of chronic exposures to various 
pollutants on the Channel organisms 
Objectives: 
 
• FCA  gradient in abnormality severity 
 
shell<mantle< shell+mantle<arrested  development  
•Assess the effect of large ranges of herbicides 
on embryo-larval development and 
metamorphosis of Crassostrea gigas   
•To choose interresting molecules for long 
time exposures 
~
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Context: 
 •Littoral environments  submitted to 
various pollutants originating from 
domestic, industrial and agricultural 
activities 
INTERREG IVA CHRONEXPO: 
Effect of chronic exposures to 
various pollutants on the Channel 
organisms 
SAMPLING 
• adductor muscle 
• hypodermic syringe 
POOLING of hemolymph samples 
(Alsever solution 1:4) 
COUNTING of hemocyte 
concentration 
Artificial seawater+ hemolymph 
(5.105 cell/well, 17°C, CO2 free; 1 hour, 
12 or 24 wells) 
 Hemocyte ADHESION 
 Haemocyte CULTURE 
Modified Hank’s 199 (Lebel et al, 1999)  
          (5.105 cell/well, 17°C, CO2 free, 24 hours, 
 Hemocyte VIABILITY 
MTT reduction assay 












• branchial hearth 
• hypodermic syringe 
COUNTING of hemocyte 
concentration 
(Alsever solution 1:4) 
Artificial seawater + hemolymph 
(1.106 cell/mL, 17°C, CO2 free, 1 hour, 
6 or 96  wells) 
 Hemocyte ADHESION  Hemocyte CULTURE 
(1.106 cell/mL, CO2 free, Concanavalin A, 
Penicillin, Streptomycin, Glutamine) 
17°C 15°C or 
or 
or 
 Hemocyte VIABILITY 
 WST-1 assay 
SELECTION of the best media and 
timing for cuttlefish hemocyte culture 
 Hemocyte EXPOSURE (48 hours) 
• 0.1 µg.L-1 
• 1 µg.L-1 
• 10 µg.L-1 
• 100 µg.L-1 
• 1 mg.L-1 
• 10 mg.L-1 
• 100 mg.L-1 
Zinc 
Artificial seawater+ hemolymph 
(5.105 cell/well, 17°C, CO2 free, 
 1 hour, 12 wells) 
( Alsever solution 1:4) 
COUNTING of hemocyte 
concentration 
 Hemocyte ADHESION  Hemocyte EXPOSURE (10 days) 
Modified Hank’s 199 (Lebel et al, 1999)  
          (5.105 cell/well, 17°C, CO2 free, 
Concanavalin A, Penicillin, Streptomycin, 
Glutamine) 
Haliotis tuberculata hemocytes 
Glyphosate 
SAMPLING 
• medio lateral 
incision in the foot 
• hypodermic syringe 
or 
Zinc 
 Haemocyte VIABILITY 
MTT reduction assay Fig. 5: MTT reduction assay in abalone hemocytes  
after 10 days of culture under glyphosate exposure. 
No significant differences were found (Kruskall and 
Wallis: p>0.05) 
Glyphosate exposure Zinc exposure 
Fig..6 : MTT reduction assay in abalone hemocytes  
after 10 days of culture under zinc exposure. 
ANOVA p<0.05 and Tukey post hoc p<0.01 
 Hemocyte VIABILITY 
 Hemocyte lysosomal system  
(fluorescent probe: 
Lysotracker®+flow cytometry) 
Oyster hemocyte culture 
must be improve before 
being use for 
ecotoxicology assays 
Decrease of the 
cell viability after 
24h of culture 
Sepia officinalis hemocytes 
 
 
Hemocyte primary-culture from three Mollusc species  
and its application in ecotoxicology 
 
• Non suitable medium? 
• Oxydative stress? 
• Pathogens from environment due              
to the open circulatory system? 
No effect of glyphosate 
on hemocyte viability 
after 10 days of 
exposure 
Other parameters have 
to be tested : e.g. 
• Lysosomal content 
• ROS production 
• Enzyme activities 
 
Commercial formulation 





• Improve culture  parameters of hemocytes from 
three economically important mollusc groups : 
Bivalves, Gastropods and Cephalopods 
 
• Study the effect of exposure to different families of 
pollutants (pesticides, metals…) on hemocytes 
 
• Compare results from three different taxonomic 
group of molluscs 
• Modified Hank’s 199 (Lebel et al, 1999) 
 
• Modified L-15 (Cao et al., 03) 
 
• Modified DMEM (Pichon et al., 07) 
Concanavalin A, Penicillin, Streptomycin, 
Glutamine) 
Cuttlefish hemocyte culture 
is workable for the first 48h 
of culture. Adapted tests 
are in progress to study 
potential effects of 
contaminants on immune 
system of Cephalopods 
Culture parameters (T°C and Medium) 
A majority of non-
refringent well-spread 
cells and few refringent 
round cells 
L-15 medium: stable cell viability higher than 75 % during 48 hours of 
culture at 15°C 
Fig. 4: Lysosome positive cells after 48h of exposure 
to zinc ANOVA p<0.05 and Tukey post hoc p<0.01 
DMEM: non-stable cellular viability values at two temperatures 
Hank’s medium: stable but low cellular viability at two temperatures 
Microscopic observations 
Toxicity assay 
Fig.2 : Cuttlefish hemocyte viability after 24, 48 and 72h of culture in Hank’s 199, L-15 or DMEM media 
at two temperatures : 15°C (A) or 17°C (B). ANOVA p<0.05 and Tukey post hoc p<0.05 
First toxicity assays  48h in modified L-15 
Cell acidic content 
significantly decreases 
over 1000 µg.L-1 of Zn 
Fig. 3: S. officinalis hemocyte culture few 
hours after dissection 
A) B) 
Cellular viability significantly 
decreased over 1000 µg.L-1 
after 10 day exposure 
Other parameters have to be 
tested : e.g. 
• Metallothionein production 
• Thiol production 
• Phagocytose 
Effects of other metals (Cd, Cu) 
and metal mixtures have to be 
tested at more realistic 
concentrations 
• 0.1 µg.L-1 
• 1 µg.L-1 
• 10 µg.L-1 
• 100 µg.L-1 
• 1 mg.L-1 
• 10 mg.L-1 
• 100 mg.L-1 
• 0.1 µg.L-1 
• 1 µg.L-1 
• 10 µg.L-1 
• 100 µg.L-1 
• 1 mg.L-1 
• 10 mg.L-1 
• 100 mg.L-1 
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96h d’exposition à 17°C 
Hank’s 199 Modifié (Latire et al, 2012) 
5.105 cellules/puit 
Prélèvement Exposition Analyse 
• Incision médio latérale du pied 
• Prélèvement des hémocytes 
• Glyphosate 
• Roundup 
• POEA (adjuvant) 
 Viabilité : test de réduction du MTT 
Cytométrie en flux: 
• Phagocytose 
• Système lysosomal 
• Espèces réactives de l’oxygène 
• Estérases non spécifiques Figure 1: Pourcentages de viabilité d’hémocytes d’Haliotis tuberculta exposés à une gamme de concentrations 
en  contaminants (test de réduction du MTT) 
Glyphosate Roundup® Express POEA (adjuvant) 
CE50: >100 mg.L
-1  CE50: 42,20 mg.L
-1  CE50: 3,21 mg.L
-1  
Ponte 
Glyphosate Roundup® Express POEA (adjuvant) 
Figure 2: pourcentage de phagocytose des hémocytes d’Haliotis tuberculta exposés à 
une gamme de concentrations en  contaminants (analyse en cytométrie en flux) 
CE50: 28,31 mg.L
-1  CE50: 1,13 mg.L
-1  CE50: 0,26 mg.L
-1  
Glyphosate Roundup® Express POEA (adjuvant) 
Figure 3: Pourcentages nets de larves normales chez C. gigas  après 36h 
d’exposition à une gamme de concentrations en contaminants 
Glyphosate Roundup® Express POEA (adjuvant) 
Effets du glyphosate, des formulations commerciales et d’un adjuvant sur 
l’huître creuse, Crassostrea gigas et de l’ormeau, Haliotis tuberculata; 
approche multimarqueur 
CE50: >100 mg.L
-1  CE50: 6,37 mg.L
-1  CE50: 3,03 mg.L
-1  
    Crassostrea gigas: stades larvaires 
    Haliotis tuberculata: hémocytes 
Figure 4: Pourcentages nets de larves métamorphosées chez C. gigas  après 24h 
d’exposition à une gamme de concentrations en contaminants 
Glyphosate: pas d’effets sur la viabilité des hémocytes jusqu’à 100 mg L-1 
Roundup®: cytotoxicité  relativement limitée ; CE50 de 42,2 mg L
-1 (en équivalent glyphosate)   
Adjuvant plus toxique que la matière active seule et responsable de la mort cellulaire 
Glyphosate: baisse significative de la phagocytose aux concentrations testées    
tendance à la baisse dès 0.1 µg L-1  
Roundup® et adjuvant: baisse significative de la phagocytose dès la CE50 MTT  
 
tendance à la baisse dès 0.1 µg L-1  
Effet du glyphosate et des adjuvants sur les hémocytes aux concentrations sublétales 
Adjuvant: cytotoxicité observée dès 2 mg L-1   
Les écosystèmes littoraux sont soumis à de fortes pressions anthropiques; dans le cadre de la Directive Cadre Stratégie pour le Milieu Marin, il convient d'en évaluer la contamination 
mais aussi l'effet des contaminants sur les organismes de la frange côtière. Bien que les concentrations environnementales en produits phytosanitaires soient souvent faibles en milieu 
littoral, les pesticides sont suspectés d’être des facteurs de stress supplémentaires pouvant potentiellement aggraver le mauvais état physiologique dans lequel se trouvent les huîtres 
lors d’épisodes de mortalités  estivales. Le but final de ce travail est donc d’étudier l’effet de contaminations chroniques sur les huîtres à des doses environnementales de pesticides. 
Cependant, afin de sélectionner des molécules pertinentes et de pouvoir comparer leur toxicité, l’utilisation d’outils donnant des réponses rapides sur la sensibilité des espèces et des 
différents stades  a d’abord été mise en place. Deux modèles différents ont alors été utilisés : l’ormeau (Haliotis tuberculata) et l’huître creuse (Crassostrea gigas). Trois contaminants 
ont été testés: un herbicide total (glyphosate), une formulation commerciale à base de glyphosate (Roundup® express) et un adjuvant seul (Amines Poly Ethoxylées: POEA). 

















































Roundup® et adjuvant seul: toxique  et très toxique 
POEA (adjuvant) semble être le composé responsable de la toxicité des herbicides à base de 
glyphosate sur le développement  embryo-larvaire de C.gigas. 
Exposition Analyse 
• Induction de la ponte 
 Choc thermique 
• Sélection et mise en 
contact des gamètes 
• Glyphosate 
• Roundup 
• POEA (adjuvant) 
 
A: Larve D normale 
B: Anomalie de coquille 
C: Anomalie de manteau 
D: Anomalie de coquille+manteau 















• POEA (adjuvant) 
 
 Larves pédivéligères oeillées 
24 heures d’exposition 
22°C 
50-80 larves/puits  
Analyse 
Métamorphosée Non métamorphosée 
• Disparition du pied  
• Disparition du vélum 
• Croissance coquillière 
• Pas de changement 
VS 
Pourcentage de métamorphose 
Métamorphose 
  Crassostrea gigas: juvéniles, expositions longues (travaux en cours) 
Matière active seule: non toxique 
Roundup® et adjuvant seul:  toxique 
Exposition de juvéniles  d’huître 
Concentrations environnementales 
> 30 jours d’exposition 
Glyphosate, Roundup® Express, POEA 
Biométries: croissance, indices de condition 
Histologie: état des tissus, développement de la gonade…  
Histochimie: dynamique du sytème lysosomal. 
Mesures d’activités enzymatiques: catalase, GST, SOD… 
Biologie moléculaire: expression de gènes d’intérets  
(GST, MT, MXR, Hsp90…) 
antoine.mottier@hotmail.fr 
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POEA (adjuvant) semble être le composé responsable de la toxicité des herbicides à base de 
glyphosate sur le processus de métamorphose de C. gigas. 
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Résumé : Ce travail de thèse vise à étudier l’impact de molécules herbicides parmi les plus utilisées en France
et dans le monde, sur deux espèces de mollusques exploitées : l’ormeau, Haliotis tuberculata et l’huître creuse,
Crassostrea gigas. Les travaux ont porté sur des expositions réalisées en laboratoire et deux approches différentes
ont été mises en œuvre. Une première approche in vitro s’est intéressée chez H. tuberculata aux effets d’une ma-
tière active seule (glyphosate), d’une formulation commerciale (Roundup Express R©) et d’un mélange d’adjuvants
(POEAs) sur les hémocytes, cellules responsables de la fonction immunitaire chez les mollusques. Les résultats
ont montré une toxicité accrue de la formulation commerciale et des adjuvants qui semblerait liée à des effets
au niveau des membranes biologiques. La toxicité plus importante des formulations commerciales due aux ad-
juvants a également été démontrée lors de la seconde approche in vivo chez C. gigas. Des bioessais sur les larves
véligères D et sur des larves pédivéligères ont permis de mettre en évidence la sensibilité des stades les plus
jeunes et l’importance d’étudier non seulement les matières actives (glyphosate, mecoprop, mecoprop-p) mais
aussi l’ensemble des composés apparentés : produits de dégradation (AMPA, 2-MCP), matière active formulée
(Roundup R©) et adjuvants (POEAs). Enfin, des expositions de juvéniles de C. gigas pendant un temps supérieur
ou égal à un mois suggèrent des effets au niveau moléculaire avec l’activation de systèmes de détoxication mais
aussi au niveau intégré avec des perturbations de la croissance et du déroulement de la gamétogenèse pour les
individus exposés aux plus faibles doses de Roundup R© et de POEAs (notamment 0,1 µg L-1 qui peut correspondre
à une concentration environnementale). Les herbicides aux doses environnementales ne peuvent pas engendrer
de mortalités ostréicoles pour les stades de vie étudiés mais ils peuvent constituer des facteurs de stress dans les
périodes précédant les mortalités estivales.
Mots clés : Crassostrea gigas, Haliotis tuberculata, écotoxicologie, herbicides, glyphosate, Roundup R©, mecoprop,
hémocytes, stades embryo-larvaires, juvéniles, expositions subchroniques.
Abstract : This work aimed to assess the effects of worldwide used herbicides on two economically important
mollusc species : the abalone Haliotis tuberculata and the cupped oyster Crassostrea gigas. The researches dealt with
in vitro and in vivo laboratory experiments. In vitro experiments on H. tuberculata haemocytes were performed in
order to assess the effects of an active matter (glyphosate), a commercial formulation (Roundup express R© : REX)
and a mixture of adjuvants (POEAs). Results showed a greater toxicity of exposures to REX and POEAs which
appeared to act on biological membranes. In vivo experiments on C. gigas also clearly demonstrated the toxicity of
commercial formulations and adjuvants. Bioassays on early life stages (D veliger and pediveliger) allowed us to
assess the toxicity of a relatively large number of active matters (glyphosate, mecoprop, mecoprop-p), degrada-
tion compounds (AMPA, 2-MCP), commercial formulations (Roundup R©) and adjuvant mixture (POEAs). Results
provided interesting information on the relative toxicity of the tested chemicals and showed the sensitivity of the
earliest life stage (i.e. D veliger larvae). Long time exposures (up to 56 days) of C. gigas juveniles revealed an acti-
vation of the defense mechanisms at the molecular level but also physiological perturbations with a slowdown in
growth and gametogenesis of oysters exposed to the lowest doses of Roundup and POEAs (i.e at the dose of 0.1
µg L-1 which could be measured in the environment). Environmentally relevant doses of pesticides cannot lead to
oyster mortality but could be considered as additional stressors during the periods prior to summer mortalities.
Keywords :Crassostrea gigas, Haliotis tuberculata, ecotoxicology, herbicides, glyphosate, Roundup R©, mecoprop,
haemocytes, embryo-larval stages, juveniles, subchronic exposures.
Discipline : Physiologie, Biologie des Organismes, Populations, Interactions.
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